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 19. Chemisches Kolloquium 
Risikobewertung stofflicher Belastungen 
Der Nachweis und die Bewertung der Wirkung stofflicher Belastungen des Wassers, der  
Sedimente und Schwebstoffe limnischer und mariner Habitate sind essentielle Bestandteile 
planfeststellerischer Verfahren, von Beweissicherungsmaßnahmen und integralen Sediment-
managementkonzepten. Das Kolloquium soll einen Überblick geben über die Anwendung 
von Bewertungsansätzen der ökotoxikologischen Risikoanalyse und Risikokommunikation 
auf stoffliche Belastungen der Sedimente und Baggergut, sowie industrieller Wasserbaustei-
ne, anderer technischer Produkte und Chemikalien. 
Neben dem Wissensaustausch war es Ziel der Veranstaltung, Strategien zur zukünftigen Be-
deutung und Weiterentwicklung von Bewertungskonzepten zu diskutieren.  
 
Angesprochen wurden die Wasser- und Schifffahrtsverwaltung (WSV), Umweltbehörden der 
Länder, mit ökotoxikologischer Risikobewertung befasste Universitäten und Fachhochschu-











Life Cycle Thinking in der Risikobewertung  
stofflicher Belastungen von Sedimenten 





Internationale Übereinkommen zum Schutz der Meeresumwelt entwickelten Richtlinien zur 
Risikoabschätzung von kontaminiertem Baggergut (LC 2000). Diese sehen eine biologische 
Charakterisierung mit ökotoxikologischen Methoden vor. Folgende Messgrößen sollten dabei 
bestimmt werden: akute Toxizität, chronische Toxizität und das Bioakkumulationspotenzial. 
Darüber hinaus können Biomarker, Mikro- und Mesokosmos-Experimente sowie Feldunter-
suchungen der benthischen Lebensgemeinschaft geeignete Methoden zur Effektabschätzung 
darstellen (OSPARCOM 1998). Grundsätzlich gehen diese Daten in eine Risikobewertung 
ein, die direkte Schadwirkungen von kontaminierten Sedimenten bewertet. Die hier angeführ-
ten Werkzeuge sind in Tabelle 1 nach zunehmender Komplexität mit den entsprechenden 
Problemen aufgeführt.  
In den Umweltwissenschaften gehen neue Konzepte zur Bewertung von Produkten und Pro-
zessen davon aus, dass weder Produkte noch deren Herstellung „umweltfreundlich“ sind, 
sondern Ökosysteme, Ressourcen und menschliche Gesundheit belasten. Damit die Belastung 
auf eine nachhaltige und zukunftsverträgliche Entwicklung abgestimmt werden kann, kommt 
der Bewertung der Umwelteffekte von Prozessen und Verfahren eine Schlüsselstellung zu. 
Die Betrachtungsweise ist systembezogen und berücksichtigt den gesamten Lebenszyklus 
eines Gutes. Vom ersten Spatenstich bei der Rohstoffgewinnung über die Gebrauchsphase bis 
hin zur Entsorgung der kleinsten Einzelteile sollen ökologische, ökonomische, aber auch 
soziale und ethische Auswirkungen der Produkte bedacht werden.  
Life Cycle Thinking unterscheidet sich von Life Cycle Assessment (Ökobilanzen), da es eine 
Betrachtungsweise ist und nicht – wie die LCA – ein Bewertungsinstrument. Die in der Me-
thode der Ökobilanz implementierte Wirkungsbilanz bildet die Schnittstelle zwischen Men-
genströmen und ökologischer Relevanz. Obwohl sowohl die Risikoabschätzung als auch die 
Wirkungsbilanz sich an der Exposition von Stoffen und deren Wirkung ausrichten, unter-
scheiden sie sich in der Wahl der Indikatoren. Die Ökobilanz wertet die Stoffbilanzen nach 
dem Versauerungs-, Ozonabbau-, oder Treibhauspotenzial aus. Daher könnte eine Kombina-
tion aus beiden methodischen Ansätzen zu einer Verbesserung der Bewertung nicht nur von 
kontaminierten Sedimenten führen, sondern auch zu einer besseren Entscheidungsfindung bei 










 Tabelle 1 
Werkzeuge der Sedimentbewertung  
Ziel der Studie Werkzeug Hauptproblem  Interpretation 
Kontamination Chemische Analyse Einzelsubstanz Qualitätskriterien 
Toxizität Toxizitätstests Einzeleffekt Qualitätskriterien 
Gefährdung Biotestset Kausalität  Effektklassen/Multivariate Statistik 
Ökologische Qualität Benthosstruktur Referenzorte Vergleichende Bewertung/Indices 
Risikobewertung  alle oben genannten kein Standard kein einheitliches Modell 
Management TIE, Biomarker Einzelsubstanz keine einheitliche Methode 
 
 
2 Entwurf einer Bewertung von kontaminierten Sedimenten  
   nach dem Prinzip des Lebenszyklusdenkens  
Das Lebenszyklusdenken führt zu einer ganzheitlichen Vorgehensweise, um insbesondere die 
Auswertungen eines Prozesses auf die Umwelt zu analysieren. Zu den Umweltwirkungen 
zählt man sämtliche umweltrelevanten Entnahmen aus der Umwelt (z. B. Erze, Rohöl) und 
die Emissionen (z. B. Abfälle, Gase). Die methodische Beschreibung einer Prozesskette von 
einem von Menschen geschaffenen System stellt den Anfang einer Bestandsaufnahme dar. 
Die Prozesskette für das Baggern und die Entsorgung von Sedimenten kann aus folgenden 
Funktionseinheiten bestehen: 






Die einzelnen Funktionseinheiten können bei einer Materialflussanalyse als „black boxes“ 
betrachtet werden, doch in den meisten Fällen ist eine genauere Analyse sinnvoll oder gar 
notwendig. Sollen z. B. Technologien oder Behandlungsmethoden verglichen werden, dann 
wird für jede Funktionseinheit eine eigene Prozesskette erstellt. Ein in den Stofffluss integ-
riertes Modell zur Kostenrechnung ermöglicht zusätzlich einen ökonomischen Vergleich. 
AREVALO et al. (2006) geben ein Beispiel für die mechanische Abtrennung von Sand aus 
Baggergut zur anschließenden Wiederverwertung. Dabei wurden besonders Energie- und 
Ressourcenverbrauch, Transport, sowie Flächenbedarf für die Lagerung berücksichtigt. Eine 
derartige Stoff-, und Kostenbilanz kann nicht nur zu einem Technologievergleich führen, 
sondern auch zu einer Technologieverbesserung durch das Erkennen von Schwachstellen, an 










2.1 Entwicklung einer Richtlinie für das Management mariner Sedimente 
Ausbaggerungen von Sedimenten werden an Küstengewässern und Häfen in der Ostsee von 
allen Anrainerstaaten durchgeführt, in erster Linie als Unterhaltungsbaggerei zur Erhaltung 
der Fahrrinnentiefe. Aus diesem Grund wird das EU-Projekt “SMOCS” (Sustainable Mana-
gement of Contaminated Sediments) gefördert, dass sowohl Technologien zur Behandlung 
der Sedimente als auch durchführbare Entsorgungsmöglichkeiten untersuchen soll. In einem 
Teilprojekt soll eine Richtlinie zu nachhaltigem Sedimentmanagement entwickelt werden, die 
dann HELCOM als Draftversion vorgelegt wird.  
Bislang liegen nur die einzelnen Bestandteile der Richtlinie vor, deren Zuordnung der Abb. 1 
zu entnehmen ist. Die Richtlinie wird voraussichtlich folgenden Inhalt haben: 
 
Die Aufgabe des Teilprojektes ist es auch, ein Programm (DST) zur Unterstützung der Ent-
scheidung bei Managementoptionen zu liefern. Die Bewertung sollte idealerweise zusammen 
mit Stakeholdern erfolgen und wird in der Regel qualitativ-argumentativ sein. 
1. Introduction 
2. International Law 
2.1. Requirements of Helsinki Convention 
3. European Legislation 
3.1. Water Framework Directive 
3.2. Environmental Impact Assessment Directive 
  3.3. Birds and Habitats Directive (Natura 2000) 
4. Initial Environmental Evaluation 
4.1. Definition of contaminated sediment/dredged material 
4.2. Types of dredging works 
4.3. Pre-approval of dredging works 
5. Site investigation 
5.1. Analysis of the seabed shape 
5.2. Bathymetric surveys 
5.3. Identification of flora and fauna  
5.4. Geological and geotechnical investigations and sampling 
5.5. Sediment Quality analysis 
5.6. Risk evaluation 
6. Evaluation of suitable technology 
6.1. Dredging technologies 
6.2. Treatment technologies 
6.3. Disposal options 
7. Assessment of treatment and disposal options 
7.1. Environmental, economic and social criteria 
7.2. Life Cycle Assessment (LCA) 
8. Description of established technology project and technical solutions 
8.1. Characteristic of technical process 
8.2. Characteristic of technical solution  
8.3. Environmental Impact Assessment 












Abb. 1: Darstellung der einzelnen Komponenten für die Entwicklung einer Guideline  
„Sustainable Management of Contaminated Sediments“. 
3 Zusammenfassung und Ausblick 
Die Bedeutung des Life Cycle Thinkings hat in den letzten Jahren in den Umweltwissenschaf-
ten dynamisch zugenommen. Beim 14. Chemischen Kollquium der BfG war das Wort Ökobi-
lanz noch nicht im Abschlussbericht zum Sedimentmanagement zu finden. Die folgenden 
Stichworte fassen die Vorteile des Lebenszeitdenkens bei der Sedimentbewertung zusammen: 
> Systemperspektive  
> integriert Umweltaspekte in das finanzielle Kerngeschäft 
> Effizienz von Ressourcen  
> Innovation für die beste verfügbare Technik 
> berücksichtigt Stakeholder-Interessen 
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Forschungsthemen sind: 
Nachweis von Schadwirkungen durch Partikel ge-
bundene Stoffe in limnischen und marinen Sedi-
menten, sowie in Feinstäuben aus Verbrennungs-
prozessen.  
Anwendung toxikologischer Beobachtungsgrößen 
wie Reproduktion und Genexpression auf der Ebe-
ne der m-RNA, die auch wichtig für Stoffbewer-
tungen sind. 
Ein eng mit der Anwendung von Biotests verbun-
denes Tätigkeitsfeld ist die Interpretation und Be-
wertung der Daten. Dabei wird multivariate Statis-
tik zur Interpretation komplexer Datensätze bis hin 
zur Modellbildung (Risk Assessment) für eine Se-
dimentbewertung angewendet.  
Das Konzept der nachhaltigen Entwicklung wird 
aktuell in einem EU-Projekt für die Entwicklung 
einer „Guideline“ zum Baggergutmanagement kon-











 Ökotoxikologische Risikobewertung  







Mehr denn je zeigt das Desaster der Explosion und des Untergangs der Ölbohrplattform 
Deepwater Horizon im Golf von Mexiko, das noch Wochen nach dem Unfall mit der massi-
ven Einleitung von Rohöl in eine sensible Meeres- und Küstenökologie einherging, dass eine 
umfangreiche Risikoanalyse Voraussetzung für die verantwortungsvolle anthropogene Bean-
spruchung empfindlicher Ökosysteme sein muss. Das Unvermögen, die Leckage zeitnah zu 
schließen, die Hilflosigkeit bei der Bekämpfung des gigantischen Ölteppichs durch Absaugen 
oder Chemikalieneinsatz, die gegenseitigen Schuldzuweisungen der beteiligten Akteure, um 
nur einige Punkte in dem wochenlangen Chaos zu nennen, lassen berechtigte Zweifel daran 
aufkommen, dass eine Risikoanalyse in ausreichendem Umfang durchgeführt wurde. Der 
Gipfel der Hilflosigkeit äußerte sich in dem Bemühen der betroffenen, verunsicherten Bevöl-
kerung, mit Haar- und Tennisball-Sammelaktionen eine wirkungsvolle Bekämpfung der Ver-
schmutzung erreichen zu wollen. 
Obwohl die Offshore-Suche nach Ölvorkommen und in der Konsequenz die Rohölförderung 
aus beträchtlichen Meerestiefen immer bedeutendere Ausmaße annimmt, scheint mit den 
offensichtlichen Risiken ökologischer und auch ökonomischer Art bisher fahrlässig umge-
gangen worden zu sein. 
Die chemische Bekämpfung eines Ölteppichs mit Dispergatoren birgt Risiken der Intoxika-
tion von im Einsatzgebiet befindlichen Organismen und der Anreicherung der ausgebrachten 
Chemikalien in der Nahrungskette. Im Zuge einer fundierten Risikoabschätzung im Sinne 
einer Net Environmental Benefit Analysis (NEBA) wäre die Frage zu beantworten, ob mögli-
che ökologische Vorteile durch den Einsatz von Dispergatoren die zu erwartenden ökotoxiko-
logischen Risiken rechtfertigen. Eine Risikoabschätzung kann aber nur auf der Basis einer 
ausreichenden Datendichte über die toxische Wirkung der Dispergatoren, deren physiko-
chemische Eigenschaften, der Dispersionscharakteristika, der Applikationsbedingungen so-
wie der (Bio)Abbaubarkeit etc. erfolgen. Die bisher zur Verfügung stehende Datenlage reicht 
dafür bei weitem nicht aus. Es besteht erheblicher Forschungs-, Koordinierungs- und Kom-
munikationsbedarf bei diesem Thema mit längst höchster Relevanz, und es bedarf keiner 
hellseherischer Fähigkeiten für die Prognose, dass eine umfassende Risikobewertung einer 
sich zunehmend schwieriger gestaltenden Offshore-Gewinnung fossiler Brennstoffe in Zu-









Baggergutentnahme Großmuschel im Baggergut Stechrohrprobe homogenisiertes Sediment
künstliche Wasserbausteine Geotextilien mit Schlackengranulat Kunststoffe zur Verklebung 
von Wasserbausteinen
Das aktuelle Beispiel der Deepwater-Horizon-Havarie zeigt die Dringlichkeit der Einbezie-
hung ökotoxikologischer Kriterien in eine umfassende Risikobewertung stofflicher Belastun-
gen limnischer und mariner Gewässer. 
 
Das 19. Chemische Kolloquium der BfG befasste sich mit der Risikobewertung stofflicher 
Belastungen im aquatischen Bereich mit besonderem Fokus auf die ökotoxikologischen Wir-
kungen feststoffgebundener Chemikalien. 
Im Fokus der täglichen Arbeit im Rahmen der ökotoxikologischen Risikobewertung der BfG 
stehen primär sediment-, schwebstoff- und baggergutassoziierte Schadstoffe. Daneben rücken 
Schadstoffe im Zusammenhang mit Wasserbaumaterialien wie Industrieschlacken, Geotexti-
lien und Kunststoffen zunehmend in den Blickpunkt (Abb. 1). In einem erweiterten Verständ-
nis über stoffliche Risiken sind auch Krankheitserreger, also Aspekte der Gewässerhygiene 


















Abb. 1: Baggergut und künstliche Wasserbaumaterialien als ökotoxikologische Untersuchungs-
güter im Rahmen der BfG-Aufgaben 
 
2 Risikobeurteilung vs. Gefahrenabschätzung  
Unter Risiko versteht man die Beschreibung eines Ereignisses mit der Möglichkeit negativer 
Auswirkungen. Klassisch lässt sich der Begriff Risiko mit der Formel Risiko = Eintrittswahr-
scheinlichkeit x Schadensausmaß beschreiben. Diese an sich simple Formel ist dann bere-
chenbar, wenn genügend sichere Daten zur Eintrittswahrscheinlichkeit und des zu erwarten-
den Ausmaßes des Schadens zur Verfügung stehen. Dies ist bei komplexen Umweltszenarien, 
wie z. B. der Beschreibung des von verklappten Sedimenten ausgehenden Risikos, nicht ge-
geben. Vielmehr kann die Frage nach der Eintrittswahrscheinlichkeit übersetzt werden mit 
der Frage nach der Überschreitung von Umweltqualitätsnormen oder anderen Richtwerten 











Werden kritische Werte überschritten?
- UQN
- Richtwerte
- Konzentrationen in Biota
Treten toxische Wirkungen auf?
- akute vs. chronische Wirkung 
welches Ziel wird gefährdet?
welcher Rezeptor wird gefährdet?
Ausdehnung des betroffenen Gebietes
(Verklappung)
Gefahrenabschätzung: Klassifizierung + Abwägung + Konventionen
Risiko = Eintrittswahrscheinlichkeit  x  Schadensausmaß
nach dem Auftreten akuter oder chronischer toxischer Wirkungen. Bei der Betrachtung des 
Schadensausmaßes lässt sich die Frage stellen, welche Umweltziele oder welcher Umweltre-
zeptor gefährdet ist, verbunden mit quantitativen Aspekten wie der Größe eines betroffenen 
Gebietes. 
Folglich macht es Sinn, den Begriff der Gefahrenabschätzung einzuführen, denn zur Risiko-
bewertung komplexer Ursachen sind in geringerem Maße Berechnungen als vielmehr Klassi-
















Abb. 2: Risikobewertung vs. Gefahrenabschätzung vor dem Hintergrund der BfG-Aufgaben 
 
2.1 Gefährdungsbeurteilung stofflicher Risiken am Beispiel von Sedimenten 
Sedimente, die in morphologisch/ökologischer Hinsicht integrale Bestandteile der Gewässer 
sind, bergen per se Risiken als Feststoff, vor allem aber aufgrund ihrer Eigenschaft, eine Sen-
ke für eine unüberschaubar große Zahl chemischer Verbindungen zu sein. Die Chemikalien-
senke kann unter bestimmten Bedingungen zu einer Quelle für Neukontamination werden. 
Als Beispiel sei die Sedimentablagerung bei Überflutung von bewirtschafteten Auenflächen 
an der mittleren Elbe genannt. Bei Extremereignissen wie z. B. Fluten können an Partikel 
gebundene Schadstoffe aus hoch kontaminierten Gebieten im Oberlauf des Flusses remobili-
siert, in die Flächen eingetragen und letztendlich nach Aufnahme durch Weidevieh in die 
Nahrungskette gelangen. Dies führt zur unmittelbaren ökonomischen und gesundheitlichen 
Betroffenheit des Menschen, wie es das Beispiel von Dioxinen in Milchfett wiederholt ge-
zeigt hat. 
Der Umgang mit Baggergut (im Grunde ein Teil des Sedimentmanagements) ist geregelt in 
der Handlungsanweisung zum Umgang mit Baggergut im Binnenbereich (HABAB-WSV 
2000) des BMVBS und in den Gemeinsamen Übergangsbestimmungen zum Umgang mit 
Baggergut in den Küstengewässern. Beide Regelwerke werden zur Zeit einer umfassenden 
Revision unterzogen. Die Risikobewertung ist dabei ein Querschnittsthema. Die ökotoxiko-
logische Gefährdungsbeurteilung stellt einen Teilaspekt einer je nach Komplexität des zu 









Theoretisch wären Handlungen im Zusammenhang mit dem Umgang mit Baggergut über 
klassische Risikobewertungsstrategien, d. h. die Komponenten Risikoabschätzung (Gefahren-
identifikation, Einwirkungs- und Verwundbarkeitsanalyse, Berücksichtigung von Interessen-
gruppen, Risikowahrnehmung), Risikobewertung, Risikomanagement und Risikokommuni-
kation steuerbar. Eine Handlungsanweisung müsste dementsprechend aufgebaut sein. Dies ist 
aber nicht der Fall, da die Thematik operational, handlungsorientiert definiert ist. Vom Risi-
kopotenzial her wird lediglich unterschieden in die Bereiche kein Abfall, Abfall und gefährli-
cher Abfall. Aufgrund der potenziellen Gefährlichkeit von Flusssedimenten befindet sich die 
Baggergutbewertung an der Schnittstelle zur Abfallbewertung. 
Die ökotoxikologische Bewertung von Baggergut richtet sich in jedem Fall zuerst nach der 
Wassergesetzgebung und damit nach Kriterien, die in der zukünftigen Handlungsanweisung 
zum Umgang mit Baggergut an Bundeswasserstraßen (HABAG) definiert werden. Bei Defi-
nition Abfall bzw. gefährlicher Abfall greift im Falle der Verwertung oder Landlagerung das 
Regelwerk des KrW-/AbfG mit eigenen Bewertungskriterien (z. B. H14, Ökotoxikologie in 
der AVV; in Vorbereitung). 
Grundsätzlich ist die ökotoxikologische Risikobewertung nur ein Kriterium bei der Auswahl 
der besten Handlungsoption. Abhängig von der Komplexität des zu beurteilenden Vorgangs 
gibt es eine Fülle weiterer Kriterien, die berücksichtigt werden müssen. Die erforderliche 
Umlagerung des Baggergutes kann sich z. B. auf ein kleinräumiges Gebiet innerhalb eines 
gleichermaßen belasteten Flusseinzugsgebietes beziehen oder aber auch auf ein Verklap-
pungszenario mit möglicher Betroffenheit einer sensiblen Meeresumwelt. So kann die Ab-
schätzung physikalisch/morphologischer, chemisch/toxikologischer, sozioökonomischer und 
ökologischer Risiken (Abb. 3) relevant sein. Das zugrunde liegende Konzept verfolgt also im 
Grunde einen multiplen, holistischen Beweislinienansatz. 
 





















- Fischerei  
- Erholungsgebiete 





- Bodenorganismen  
- Wanderrouten 
- Laichgebiete
















 2.2 Biotestbezogene, ökotoxikologische Gefährdungsbeurteilung stofflicher  
      Risiken am Beispiel von Sedimenten 
Die ökotoxikologische Gefährdungsbeurteilung von Sedimenten und Baggergut ist biotestbe-
zogen. Es werden Testverfahren mit Stellvertreterorganismen verwendet, die repräsentativ für 
verschiedene trophische Ebenen sind. Die ökologischen Situationen limnisch, brackig, marin 
sind zu berücksichtigen. Die erfassten Endpunkte Mortalität, Wachstum und Reproduktion 
besitzen unbestreitbare ökologische Relevanz. Alle verwendeten Testverfahren sind nach 
DIN und ISO standardisiert (Abb. 4). In der gegenwärtigen Bewertungsstrategie wird das 
Prinzip des sensitivsten Tests und zur Ableitung der niedrigsten ineffektiven Verdünnungs-
stufe das pT-Wert-System verwendet (KREBS 2000). Die Testverfahren erfassen (mit Aus-
nahme des Algentests) akute Toxizität, die von Porenwässern und Eluaten der Testgüter, also 
der direkt bioverfügbaren Fraktion ausgeht. Je nach Erfordernis wird diese Basis-Biotest-
batterie durch Untersuchungen mit Sedimentkontakttests (Arthrobacter), Pflanzentests (Lem-
na, Myriophyllum) und Invertebratentests (Nematoden, Lumbriciden) ergänzt. 
Biotest Organismus Trophieebene Messparameter Testdauer
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Abb. 4: Basis-Biotestbatterie zur ökotoxikologischen Bewertung von Sedimenten und Bagger-
gut im limnischen und marinen Bereich 
 
2.3 Ökotoxikologische Gefährdungsbeurteilung stofflicher Risiken unter  
      Berücksichtigung aller relevanten Wirkungen 
Bei der ökotoxikologischen Gefährdungsbeurteilung von Sedimenten und Baggergut wird der 
Anspruch verfolgt, alle relevanten Wirkungen nach dem Stand des Wissens zu erfassen. Um 
diesem Anspruch gerecht zu werden, kommen in den letzten Jahren vermehrt suborganismi-
sche und molekulare Testverfahren zum Einsatz, die Auskunft über gentoxische, mutagene, 
hormonelle und immuntoxische Wirkungen geben sollen (REIFFERSCHEID et al. 2005). In-









direkt nachgewiesen werden können, aber Wirkungen erfassen, die von besonders besorgnis-
erregenden Stoffen (SVHC-Stoffe) ausgehen können, zukünftig auch zur Entscheidungsfin-
dung herangezogen werden sollten, ist zur Zeit Gegenstand der Diskussion. 
 
Als besonders besorgniserregend gelten Stoffe, die die Kriterien des Art. 57 der REACH-
Verordnung erfüllen. Darunter fallen Stoffe mit kanzerogenen, mutagenen, reproduktions-
schädigenden Eigenschaften, Stoffe, die nach den Kriterien des Anhang XIII als persistent, 
bioakkumulierend und toxisch bewertet werden (PBT-Stoffe) und Stoffe mit gleichermaßen 
besorgniserregenden Eigenschaften, z. B. solche mit endokrinen (hormonähnlichen) Eigen-
schaften oder Stoffe, die schwerwiegende und irreversible Wirkungen auf Mensch oder Um-
welt zeigen. In Anhang VIII der EG-Wasserrahmenrichtlinie sind „weitere flussgebietsrele-
vante“ Stoffe genannt, für die Umweltqualitätsnormen abgeleitet werden sollen. Darunter 
fallen auch Stoffe und Zubereitungen oder deren Abbauprodukte, deren karzinogene oder 
mutagene Eigenschaften bzw. steroidogene, thyreoide, reproduktive oder andere Funktionen 
des endokrinen Systems beeinträchtigenden Eigenschaften erwiesen sind.  
 
In diesem Zusammenhang muss darauf hingewiesen werden, dass spezifisch wirkende Stoffe 
solche mit irreversiblem Schädigungspotenzial sein können (z. B. Gentoxine, Mutagene, 
Umwelthormone). Zudem belegt eine Vielzahl wissenschaftlicher Studien, dass Wirkungen 
in der Umwelt häufig durch Mischungstoxizität, also additive oder synergistische Wirkungen 
zustande kommen. Dies gilt insbesondere für rezeptorvermittelte Wirkung von Umwelthor-
monen. Dieser Tatsache werden Umweltqualitätsnormen, die sich auf Einzelstoffbewertung 
stützen, nicht voll gerecht. 
 
Der Rat (Umwelt) der EU hat dies zur Kenntnis genommen und veröffentlichte im Dezember 
2009 Schlussfolgerungen zu Kombinationseffekten mit besonderem Fokus auf Umwelthor-
monen. Der Rat weist in seinem Dossier darauf hin, dass bei Risikobewertungen den Kombi-
nationseffekten von Chemikalien Rechnung getragen werden muss. Außerdem wird die 
Kommission ersucht, Empfehlungen abzugeben, wie Expositionen gegenüber vielen Um-
welthormonen im Rahmen der Gemeinschaftsvorschriften weiter behandelt werden sollen. 
Bis Anfang 2010 ist zu berichten, wie und ob die geltenden Vorschriften den Risiken auf-
grund der Exposition gegenüber vielen Chemikalien verschiedener Quellen und Ausbrei-
tungswege gerecht werden. 
 
Neuere Untersuchungen zeigen, dass Flusssedimente offensichtlich Senken für hormonähn-
lich wirkende Stoffe darstellen. In Sedimenten der Tideelbe wurden Ethinyl-Östradiol-
Äquivalentkonzentrationen (EEQ) von 5-45 ng/L Sedimentporenwasser festgestellt (Abb. 5). 
Diese Werte sind z. T. deutlich höher als EEQ-Werte aus kommunalen Kläranlagen  
(VERMEIRSSEN et al. 2006). Die aus den Sedimenten hergestellten Porenwässer repräsentie-
ren den direkt bioverfügbaren Teil der sich im Verteilungsgleichgewicht befindlichen sedi-
mentassoziierten Chemikalien. Die Testung auf hormonähnliche Wirkung, d. h. im konkreten 
Fall die Stimulation des Östrogenrezeptors, wurde mit einem Hefezelltest durchgeführt. Die 
gentechnisch veränderten Hefen (Saccharomyces cerevisiae) exprimieren den menschlichen 
Östrogenrezeptor, dessen genetische Information in Form eines Plasmides in die Hefen ein-










 nach Dimerisierung die Expression eines auf einem zweiten Plasmid lokalisierten Gens, das 
für das Enzym β-Galaktosidase kodiert. Die Aktivität des Reporterenzyms β-Galaktosidase 
ist mit einem Enzymtest messbar. Sie ist direkt proportional zur in die Zelle aufgenommenen 
Hormon- oder Xenohormonkonzentration. 
 
Aufgrund des additiven Zusammenwirkens von Östrogenen und Xenoöstrogenen in Mi-
schungen erscheint es sinnvoll, Wasserqualitätskriterien für Mischungen zu definieren. Ethi-
nyl-Östradiol-Äquivalentkonzentrationswerte (EEQ) könnten hierfür genutzt werden. Die 
Robustheit der EEQ wurde in mehreren wissenschaftlichen Untersuchungen unter Beweis 
gestellt (VERMEIRSSEN et al. 2005a, b). Voraussetzung ist allerdings eine standardisierte Ab-
leitung. 
Abb. 5: Östrogenes Potenzial von Sedimentporenwässern der Tideelbe im Vergleich zur Donau 
und Rhein gemessen mit dem YES-Test (Yeast Estrogen Screen)  
 
 
Vergleicht man die in der Tideelbe gemessenen EEQ-Werte mit Spezies-Empfindlichkeits-
Verteilungen gegenüber Ethinylöstradiol, so wird deutlich, dass von Sedimenten ein erhebli-
ches reproduktionstoxisches Potenzial ausgehen kann (Abb. 6). Werden sensitive Organis-
men Stoffen ausgesetzt, die ein hormonelles Potenzial als Östrogenrezeptoragonisten besit-
zen, so ist bei Konzentrationen, wie sie in Sedimenten der Tideelbe gefunden werden (bis 
45 ng/L EEQ), mit reproduktionsbeeinflussenden und damit populationsrelevanten Wirkun-
gen zu rechnen. 
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Abb. 6: Östradiol-Äquivalentkonzentrationen der Tideelbe (rechts) im Vergleich mit einer 
Species-Empfindlichkeitsverteilung (SSD) gegenüber Ethinyl-Östradiol auf der Basis 
aller verfügbaren NOEC-Werte für Reproduktion (CALDWELL et al. 2008) 
(Der markierte Balken in der Grafik links zeigt den bei Konzentrationen bis 45 ng/L EEQ poten-
ziell betroffenen Prozentsatz der Organismen in einer SSD)     
 
Von Sedimenten der Tideelbe ausgehende biologische Effekte mit wahrscheinlich hormon-
ähnlicher Wirkungsursache wurden bereits Anfang des Jahrzehnts durch Untersuchungen im 
Rahmen einer ARGE-ELBE Studie gefunden (ARGE-ELBE 2001). 
Die Reproduktionstoxizität von Sedimentproben wurde mit Hilfe der Zwergdeckelschnecke 
Potamopyrgus antipodarum in Laboruntersuchungen über einen Versuchszeitraum von vier 
Wochen ermittelt. Die Schwere der Reproduktionstoxizität wurde in fünf Stufen eingeteilt, 
wobei als Grundlage die ökologischen Zustandsklassen der Wasserrahmenrichtlinie der Eu-
ropäischen Union (EG-WRRL) dienten (Abb. 7).  
 
Demnach steht die ökologische Zustandsklasse I für ein Sediment mit sehr gutem Zustand. 
In diesem Fall sind die Effekte im biologischen Wirktest sind so gering, wie es bei Abwesen-
heit störender Einflüsse oder anthropogener Veränderungen zu erwarten wäre.  
Die Klasse II zeigt ein Sediment im guten Zustand an, d. h. die Effekte im biologischen 
Wirktest zeigen geringe, anthropogen bedingte Veränderungen an, weichen aber nur gering-
fügig von den Werten ab, die normalerweise bei Abwesenheit störender Einflüsse vorliegen.  
Die Klasse III wird für ein Sediment im mäßigen Zustand vergeben, d. h. die Effekte im 
biologischen Wirktest zeigen mäßige, anthropogen bedingte Veränderungen und signifikante 
Störungen an. 
Klasse IV bezeichnet ein Sediment im unbefriedigenden Zustand, d. h. die Effekte im biolo-
gischen Wirktest sind hoch und lassen erhebliche Veränderungen der Biozönosen erwarten. 
Klasse V steht für ein Sediment im schlechten Zustand, d. h. die Effekte im biologischen 










 Als besondere Belastungsschwerpunkte erwiesen sich der Bereich des Hamburger Hafens 
und die Mulde (nicht dargestellt). Das androgene (vermännlichend wirkende) Potenzial der 
Sedimente wurde über einen Testzeitraum von vier Wochen über die Imposexentwicklung 
(Entwicklung von Geschlechtsorganen gegensätzlich zum eigentlichen Geschlecht) der Netz-
reusenschnecke Hinia reticulata ermittelt. Als besondere Belastungsschwerpunkte erwiesen 
sich wiederum der Bereich des Hamburger Hafens und die Mulde (nicht dargestellt). 
Abb. 7: Grafische Darstellung der biologischen Effekte in Sedimenten der Tideelbe (Sediment-
untersuchungen der ARGE-ELBE 2001; Untersuchungen zur Reproduktionstoxizität 
und zum androgenen Potenzial: Prof. Jörg Oehlmann, Universität Frankfurt, Bericht 
der ARGE-ELBE 2001)  
 
Ein eindrucksvolles Beispiel zur ökologischen Relevanz niedriger Xenohormonkonzentratio-
nen in der Umwelt wurde in einer Siebenjahresstudie in einem experimentellen See in Onta-
rio, Kanada, gegeben (KIDD et al. 2007). Als Kontrolle dienten zwei Referenzseen. Nach 
dreijähriger Exposition gegenüber 5-6- ng/l Ethinylöstradiol, einer Konzentration, die unbe-
handeltem und behandeltem Abwasser entspricht (MA et al. 2007, TAN et al. 2007), kollabier-
te die untersuchte Dickkopfelritzenpopulation vollständig. Bereits ein Jahr nach Expositions-
beginn waren keine Jungfische mehr im See nachweisbar. Das Aussetzen der Exposition in 







































Abb. 8: Kollaps einer Fischpopulation durch Exposition gegenüber niedrigen Konzentrationen 
von Ethinylöstradiol (KIDD et al. 2007) 
3 Zusammenfassung und Ausblick 
Die ökotoxikologische Gefährdungsbeurteilung ist ein integraler Bestandteil des Baggergut-
managements der Wasser- und Schifffahrtsverwaltung. Im Rahmen der Überarbeitung der 
Handlungsanweisungen zum Umgang mit Baggergut im Binnen- und Küstenbereich sollen 
bis Ende 2011 ökotoxikologische Bewertungskriterien dem Stand der Technik und des Wis-
sens angepasst werden. Im Rahmen mehrerer wissenschaftlicher Veranstaltungen und Work-
shops der BfG wird die Thematik mit nationalen Experten von Hochschulen und Behörden 
diskutiert. Die ökotoxikologische Gefährdungsbeurteilung ist dabei in den Gesamtkontext 
aller risikobehafteter Handlungen im Zusammenhang mit Baggergutmanagement zu stellen 
und damit ein Aspekt einer je nach Szenario mehr oder weniger umfassenden Umweltgefähr-
dungsanalyse.  
Die ökotoxikologische Gefährdungsbeurteilung von Sedimenten und Baggergut ist biotestbe-
zogen. Es werden zertifizierte Testverfahren mit Stellvertreterorganismen eingesetzt, die re-
präsentativ für verschiedene trophische Ebenen und ökologische Situationen sind und ökolo-
gisch relevante toxikologische Endpunkte erfassen. In der gegenwärtigen Bewertungsstrate-
gie wird das Prinzip des sensitivsten Tests und zur Ableitung der niedrigsten ineffektiven 
Verdünnungsstufe das pT-Wert-System verwendet (KREBS 2000). Gemeinsam mit chemi-
schen Analysedaten werden so Managementkategorien für die Umlagerung von Baggergut 
definiert (HABAB-WSV 2000). Im Hinblick auf den Anspruch, die von Baggergut ausge-
henden relevanten Wirkpotenziale zu erfassen, ist zu diskutieren, ob und wie spezifische to-
xikologische Wirkungen, die mit klassischen Verfahren nicht direkt nachgewiesen werden 
können, in zukünftige Gefährdungsbeurteilung integriert werden können. 
Aufgrund der von Sedimenten ausgehenden signifikanten hormonähnlichen Wirkungen ist zu 
untersuchen, ob xenohormonelle Effekte ein flächendeckendes Problem darstellen. Zumin-
dest für die Emissionskontrolle und das Sedimentmonitoring sind zertifizierte Screeningver-
fahren auf hormonähnliche Wirkungen dringend erforderlich. Ähnliches gilt für einen weite-
ren Bereich der unerwünschten Wirkungen, bzw. für Stoffe mit besonders besorgniserregen-
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Klimawandel und Schadstoffwirkung – Verändert 
sich die Ökotoxizität von Chemikalien unter zu-
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Gemäß der Vorhersage regionaler Klimamodelle wird die mittlere Lufttemperatur in 
Deutschland bis zum Ende des Jahrhunderts um 2,5 bis 3,5 °C steigen (JACOB et al. 2008). 
Gleichzeitig wird im Sommer 20 % weniger Niederschlag fallen, während die Nieder-
schlagsmengen im Frühjahr und Herbst um jeweils 10 % und im Winter um 20 % steigen 
werden. Die Temperatur der Oberflächengewässer wird leicht abgepuffert ansteigen und ge-
mäß KRISTENSEN (2008) 50 bis 70 % des Anstiegs der Lufttemperatur erreichen. 
In aquatischen Ökosystemen zeigen sich bereits heute Auswirkungen des Klimawandels auf 
die Biodiversität. Wärmesensitive Arten mit hohem Sauerstoffbedarf werden in den Oberlauf 
von Fließgewässern verdrängt oder verschwinden vollständig, invasive Neozoen verdrängen 
indigene Spezies, und Entwicklungs- und Fortpflanzungsvorgänge, die oft durch Klimapara-
meter, wie die Temperatur, gesteuert werden, werden beeinflusst (MOOIJ et al. 2005). Zu-
künftig ist mit einer Beschleunigung dieser Phänomene zu rechnen, und es werden mehr Ar-
ten als derzeit betroffen sein (SOLOMON et al. 2007). In den Gewässern trifft der Klimawan-
del zudem auf weitere anthropogene (z. B. stoffliche Belastungen) und natürliche Stressoren 
(z. B. Konkurrenzeffekte, Prädation), die sich in ihren Auswirkungen verstärken und poten-
ziell die Funktion aquatischer Ökosysteme bedrohen (OETKEN et al. 2009). Belastbare Daten 
für diese Szenarien fehlen jedoch bisher (WENNING et al. 2010). 
Es ist die Aufgabe des LOEWE1 Biodiversität und Klima Forschungszentrums (BiKF), Wech-
selwirkungen zwischen der organismischen Biodiversität und dem Klima zu dokumentieren 
und zu analysieren, um auf dieser Basis verlässliche Vorhersagen über zukünftige Entwick-
lungen ableiten zu können. Hierzu arbeiten Wissenschaftlerinnen und Wissenschaftler des 
Forschungsinstituts Senckenberg, der Goethe-Universität Frankfurt am Main und weiterer 
Partnerinstitutionen (darunter ECT Oekotoxikologie GmbH in Flörsheim/M., Mesocosm 
GmbH in Homberg/Ohm, Institut für sozial-ökologische Forschung Frankfurt/M. und Deut-
scher Wetterdienst in Offenbach) zusammen (www.bik-f.de). 
                                                     










 Im Projektbereich C (Anpassung und Klima) von BiKF wird in der Projektgruppe AdaMus 
(Anpassungspotenzial von Einzelarten und Lebensgemeinschaften an Klimaänderungen in 
Kombination mit weiteren Stressoren) experimentell untersucht, in welchem Umfang abioti-
sche und biotische Stressoren in Kombination die Effekte des Klimawandels verstärken 
(MÜLLER et al. 2010). Besonderes Augenmerk gilt der Frage der Kombinationswirkungen 
von stofflichen Belastungen und Klima, da klimabedingte Landnutzungsänderungen zu einer 
verstärkten Nutzung von Agrarchemikalien führen werden, speziell von Fungiziden und In-
sektiziden (HARVELL et al. 2002). Deren Mineralisation durch Mikroben wird aufgrund redu-
zierter Bodenfeuchtigkeit sinken (SCHROLL et al. 2006), und gleichzeitig wird aufgrund häu-
figerer extremer Wetterereignisse der Eintrag von Pestiziden durch Bodenerosion und Ober-
flächenablauf von landwirtschaftlich genutzten Flächen in Oberflächengewässern zunehmen 
(FEYEN & KRISTENSEN 2008). Für entsprechende Untersuchungen stehen bei BiKF zukünftig 
terrestrische Modellökosysteme (TME, bestehend aus bis zu 144 natürlichen Bodensäulen) 
und aquatische Mesokosmen (16 Teich-Modellökosysteme), jeweils mit individueller Klima-
kontrolle, zur Verfügung. Derzeit werden in Multigenerationsstudien (MGS) im Labor Aus-
wirkungen einer Kombination von Schadstoff- und Klimastress auf terrestrische und aquati-
sche Schlüsselarten untersucht. Ziel dieser Experimente ist die vergleichende Sensitivitäts-
analyse und die Generierung von Basisdaten für spätere Langzeitversuche in den Modellöko-
systemen, die wiederum für die Vorhersage von zukünftigen Änderungen der Biodiversität in 
den Ökosystemen genutzt werden sollen. 
In der vorliegenden Arbeit werden die Ergebnisse eines Sedimentmonitoringprojektes im 
Auftrag des Hessischen Landesamtes für Umwelt und Geologie (HLUG) exemplarisch vor-
gestellt, in dem Sedimente von 50 Probestellen aus 45 hessischen Fließgewässern untersucht 
wurden, darunter 6 Referenzstationen. Während die Mehrzahl der eingesetzten Standardtest-
organismen keine oder vernachlässigbare toxische Effekte anzeigten, reagierte die Zwergde-
ckelschnecke Potamopyrgus antipodarum in 80 % der Testsedimente mit einer verstärkten 
Embryonenproduktion, ein Effekt, der typischerweise durch östrogenartig wirkende Umwelt-
chemikalien ausgelöst wird. Ausgehend von diesem Befund, der unter konstanten Standard-
bedingungen im Labor erzielt wurde, wurde in nachfolgenden Experimenten analysiert, ob 
unterschiedliche Konstanttemperaturen die Reaktion und Empfindlichkeit von P. antipoda-
rum auf eine östrogenartig wirkende Substanz, das Bisphenol A (BPA), beeinflusst. 
Mit zwei weiteren Standardorganismen für aquatische Toxizitätstests, die gleichzeitig Schlüs-
selarten in aquatischen Ökosystemen sind, der Zuckmücke Chironomus riparius und dem 
Wasserfloh Daphnia magna, wurden MGS mit einer subletalen Konzentration eines EU-weit 
zugelassenen Fungizids unter drei dynamischen Klimaszenarien durchgeführt, darunter einer 
Projektion für Hessen im Jahr 2080. Diese Experimente dienten der Untersuchung der Frage, 
ob sich die Sensitivität der Testorganismen gegenüber stofflichen Belastungen unter den Be-
dingungen des Klimawandels verändert, so dass gegebenenfalls die Gefährdungsanalyse und 
Risikobewertung für Umweltschadstoffe in aquatischen Ökosystemen den sich verändernden 









2 Material und Methoden 
2.1 Sedimentmonitoring hormonaktiver Substanzen 
Eine detaillierte Darstellung des Monitoringprojektes ist in GALLUBA & OEHLMANN (2008) 
wiedergegeben. Es wurden 50 Sedimente aus 45 Fließgewässern untersucht, überwiegend 
kleinere Mittelgebirgsbäche. Sechs Probestellen wurden in früheren HLUG-Untersuchungen 
des Makrozoobenthos als "gut" bzw. "sehr gut" eingestuft und daher als Referenzstellen ein-
gesetzt. Die untersuchten Sedimente sind im Kapitel 3 codiert wiedergegeben. 
Die Sedimentproben wurden über eine Länge von 10 m und über den gesamten Gewässer-
querschnitt aus den oberen 5 cm des Sediments genommen, unmittelbar nach der Entnahme 
zu einer Mischprobe homogenisiert, zur Vermeidung von Kontaminationen mit Kunststoffbe-
standteilen in Gläser abgefüllt, die mit Alufolie verschlossen wurden, kühl und dunkel zum 
Institut transportiert und dort bis zum Versuchsbeginn bei -21°C eingefroren, um sie zu kon-
servieren und die Infauna abzutöten. 
Als Testorganismus diente die Zwergdeckelschnecke Potamopyrgus antipodarum. Die 4 bis 
6 mm groß werdende Süßwasserschnecke stammt ursprünglich aus Neuseeland und konnte 
sich in den letzten 150 Jahren in großen Teilen Europas und Nordamerikas ansiedeln. Sie 
bevorzugt stehende und langsam fließende Gewässer, wo sie sich in und auf Weichsedimen-
ten aufhält und sich von Algen, Bakterien und Detritus ernährt. Während in Neuseeland 
männliche und weibliche Tiere vorkommen, treten in Europa ausschließlich sich parthenoge-
netisch fortpflanzende Weibchen auf (DUFT et al. 2007). Die Jungtiere reifen in der Brutta-
sche der Mutter heran und werden voll entwickelt zur Welt gebracht. P. antipodarum ist sen-
sitiv gegenüber hormonaktiven Substanzen mit androgen- und östrogenartiger Wirkung 
(DUFT et al. 2003a, b, 2007; JOBLING et al. 2004) und wird derzeit als möglicher neuer Stan-
dardtestorganismus für das OECD-Richtlinienprogramm zur Chemikalientestung untersucht 
(MATTHIESSEN 2008). 
Der Versuch wurde gemäß DUFT et al. (2007) bei Konstantbedingungen durchgeführt (Tem-
peratur: 16 ± 1 °C, Hell/Dunkel-Rhythmus: 16:8 h). Die Sedimente wurden in zwei Replika-
ten mit einer Höhe von 1 cm in 1 L-Schraubdeckelgläser eingebracht und mit 500 mL voll 
rekonstituiertem Wasser überschichtet (pH 8,0 ± 0,5, Leitfähigkeit 770 ± 100 µS/cm). Als 
Kontrolle diente ein künstliches Sediment aus 97 % Quarzsand und 3 % getrocknetem und 
gemahlenem Erlen- und Buchenlaub. In jedes Testgefäß wurden 20 geschlechtsreife Schne-
cken eingesetzt. Als Endpunkte wurden die Mortalität und die Anzahl der Embryonen in der 
Bruttasche am Ende der vierwöchigen Versuchsdauer aufgenommen. 
Parallel wurde die potenzielle Hormonaktivität der Testsedimente über die Bestimmung der 
östrogenen und androgenen Aktivität von wässrigen Sedimenteluaten mit zwei In-vitro-Tests, 
dem Yeast Estrogen Screen (YES) und dem Yeast Androgen Screen (YAS), auf Basis gene-
tisch veränderter Hefen (Saccharomyces cerevisiae) analysiert, deren Genom den humanen 










 2.2 Temperaturabhängigkeit der Effekte von BPA bei  
      Potamopyrgus antipodarum 
Die Versuche mit P. antipodarum wurden gemäß DUFT et al. (2007) bei drei Temperaturen 
unter Konstantbedingungen parallel durchgeführt (Temperaturen: 7 ± 1 °C, 16 ± 1 °C bzw. 
23 ± 1 °C, jeweils Hell/Dunkel-Rhythmus: 16:8 h). Es wurden jeweils vier aquatische Nomi-
nalkonzentrationen von BPA (5; 10; 20; 40 µg/L) sowie eine Negativkontrolle mit 2 Replika-
ten und 20 Tieren pro Replikat über eine Versuchsdauer von 4 Wochen getestet. Die Durch-
führung und Auswertung der Versuche entspricht den Angaben im Kapitel 2.1, jedoch wur-
den zur Untersuchung der Temperaturabhängigkeit der Effekte von BPA keine Sedimente 
verwendet. 
 
2.3 Multigenerationsstudien mit Chironomus riparius und Daphnia magna  
      unter dynamischen Klimabedingungen 
Die Versuche erfolgten gemäß OECD-Richtlinien 211 und 219 (OECD 1998, 2004) als Mul-
tigenerationsstudien (MGS) in Klimaschränken unter natürlichen Temperatur- und Beleuch-
tungsbedingungen, die die Verhältnisse in einem See simulierten. Als Datengrundlage dien-
ten über Jahre gemessene Wassertemperaturen aus dem Mainflinger See und dem Main bei 
Nied und Seligenstadt, die freundlicherweise vom HLUG zur Verfügung gestellt wurden und 
mit deren Hilfe drei dynamische Klimaszenarien erstellt wurden: "kaltes Jahr heute", "war-
mes Jahr heute" (plus 2,5 °C gegenüber dem "kalten Jahr heute") und "warmes Jahr 2080" 
(plus 2,5 °C gegenüber dem "warmen Jahr heute"). Die Versuche deckten die Kalendertage 
105 (Mitte April) bis 225 (Mitte August) ab. Neben der täglichen Nachführung der Tempera-
tur um 0,1 °C wurden die Lichtverhältnisse an den natürlichen Rhythmus angepasst. Somit 
herrschte nur in den Monaten Juni und Juli der sonst für ökotoxikologische Untersuchungen 
übliche 16:8 h Hell/Dunkel-Rhythmus. 
In den Experimenten wurde für beide Arten jeweils eine Negativkontrolle sowie eine schad-
stoffexponierte Gruppe mit je 5 Replikaten für C. riparius bzw. 10 Replikaten für D. magna 
berücksichtigt. Als Modellschadstoff diente ein EU-weit zugelassenes Fungizid als Reinsub-
stanz in einer artspezifischen subletalen Konzentration, die in chronischen Toxizitätstests 
gemäß OECD (1998, 2004) zuvor als EC20 (Konzentration, die 20 % des Maximaleffekts für 
den empfindlichsten Endpunkt hervorruft) ermittelt wurde (C. riparius: 2 mg/L; D. magna: 
0,5 mg/L). Die Exposition der Organismen erfolgte kontinuierlich über den gesamten Le-
benszyklus. 
 
3 Ergebnisse und Diskussion 
3.1 Sedimentmonitoring hormonaktiver Substanzen 
Abbildung 1 gibt für 25 der 50 getesteten Sedimente die Veränderung der Embryonenzahl in 
der Bruttasche von Potamopyrgus antipodarum im Vergleich zur Negativkontrolle wieder. 
Lediglich für drei der dargestellten 25 Testsedimente war eine reduzierte Embryonenproduk-
tion und damit Fortpflanzung festzustellen, darunter eine Probe (Codierung "Bied") mit ei-
nem signifikanten Effekt. Dies spricht für das Auftreten androgenartig wirkender Substanzen 
oder das Vorliegen allgemein reproduktionstoxisch wirkender Sedimentinhaltsstoffe (DUFT et 









gestützt wird. Für 45 der untersuchten 50 Sedimente (= 90 %) wurde jedoch eine gegenüber 
der Negativkontrolle erhöhte Embryonenzahl ermittelt. In Abb. 1 trifft dies für 22 der 25 
Testsedimente zu (= 88 %), wobei nur in einem Fall (Probencode "El") dieser Anstieg nicht 
statistisch signifikant ist. 
Eine Zunahme der Embryonenzahl wird bei P. antipodarum typischerweise bei einer Exposi-
tion gegenüber östrogenartig wirkenden Substanzen beobachtet (DUFT et al. 2003b, 2007; 
JOBLING et al. 2004). Für die untersuchten hessischen Gewässer würde dieser Befund für eine 
umfangreiche Kontamination der Sedimente mit östrogenartig wirkenden Umweltchemika-
lien sprechen, von der auch die aufgrund ihrer weitgehend ungestörten Makrozoobenthosge-
meinschaft als Referenzen geltenden Stationen betroffen sind. 
Aufgrund der weitreichenden Implikationen für die Risikobewertung vorliegender stofflicher 
Belastungen in den betroffenen Gewässern wurden deshalb parallel wässrige Eluate der mit 
P. antipodarum getesteten Sedimente mit dem YES bzw. YAS zur Erfassung des bioverfüg-
baren Anteils direkt, d. h. rezeptorvermittelt wirkender östrogen- bzw. androgenartiger Sub-
stanzen eingesetzt. Bei Anwendung des YAS ergaben sich für keines der Sedimente Hinwei-
se auf eine androgene Aktivität oberhalb der Nachweisgrenze von 1 ng Testosteronäquivalen-
te/kg Sediment. Dieser Befund spricht dafür, dass die für wenige Sedimente beobachtete Re-
duktion der Embryonenzahl bei P. antipodarum auf das Auftreten allgemein reproduktions-
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Abb. 1: Potamopyrgus antipodarum. Veränderung der Embryonenzahl in der Bruttasche relativ 
zur Kontrolle nach vierwöchiger Exposition in den Testsedimenten (n = 2 Replikate 
mit je 20 Weibchen). Die Sterne geben die unterschiedlichen Signifikanzniveaus wie-
der:  p < 0,05;  p < 0,01;  p < 0,001 (Kruskal-Wallis mit Posttest nach 
Dunn). 
 
Dagegen wurde für 35 der 50 getesteten Sedimenteluate (= 70 %) eine signifikante östrogene 
Aktivität im YES ermittelt, die für acht Sedimente Aktivitäten von mehr als 20 ng Östradio-
läquivalenten/kg Sediment erreichte. 68 % der in vivo mit P. antipodarum als potenziell ös-
trogenpositiv getesteten Sedimente waren auch im YES positiv, 82 % der im YES positiv 
getesteten Sedimente auch im Schneckentest. Damit bestätigen beide Biotests den Befund 
einer weit verbreiteten Belastung der Sedimente mit östrogenartig wirkenden Inhaltsstoffen. 
Abweichungen zwischen den Tests ergeben sich aufgrund der unterschiedlichen Testmatrix 










 Unterschieden der Östrogenrezeptoren, der im Fall von P. antipodarum nur eine 38 %ige 
Strukturanalogie zum humanen Östrogenrezeptor alpha in der Ligandenbindungsdomäne 
aufweist (STANGE et al. 2009). 
3.2 Temperaturabhängigkeit der Effekte von BPA bei  
      Potamopyrgus antipodarum 
Untersuchungen mit der in den Tropen und Subtropen lebenden Süßwasserschnecke Marisa 
cornuarietis zeigten, dass eine Exposition gegenüber BPA bei 20 und 22 °C zur Ausbildung 
von so genannten Superweibchen führte, während bei 27 °C dieser Effekt nicht auftrat 
(OEHLMANN et al. 2006). Auch für P. antipodarum konnte gezeigt werden, dass BPA östro-
genartig wirkt und die Reproduktion über eine verstärkte Embryonenproduktion stimuliert 
(DUFT et al. 2003b, JOBLING et al. 2004), jedoch lagen bisher keine Befunde über eine mögli-
che Temperaturabhängigkeit des Effekts bei dieser temperaten Art vor, die natürlicherweise 
einer weitaus größeren Temperaturamplitude als tropische Spezies ausgesetzt ist. In Abb. 2 
sind die Resultate eines Versuchs zusammengefasst, bei dem die Zwergdeckelschnecke paral-
lel bei 7, 16 und 25 °C gegenüber identischen Konzentrationen von BPA über einen Zeitraum 
von vier Wochen exponiert wurde. Bei allen Konstanttemperaturen führte BPA zu einer ös-
trogenartigen Wirkung in Form einer signifikanten Stimulation der Embryonenproduktion, 
jedoch unterschied sich die Sensitivität temperaturabhängig erheblich. 



























































































Abb. 2: Potamopyrgus antipodarum. Embryonenzahl in der Bruttasche nach vierwöchiger 
Exposition gegenüber Bisphenol A über die Wasserphase (n = 2 Replikate mit je  
20 Weibchen) bei 7 °C (links), 16 °C (Mitte) und 25 °C (rechts). Die Sterne geben  
signifikante Unterschiede zur Kontrolle (C) wieder:  p < 0,05;  p < 0,01;  
 p < 0,001 (einseitige Varianzanalyse mit Posttest nach Bonferroni). 
 
Bei 16 °C, der Standardtesttemperatur für P. antipodarum, wurde erst bei der höchsten BPA-
Konzentration von 40 µg/L ein signifikanter Effekt beobachtet, bei 7 und 25 °C dagegen be-
reits bei jeweils 10 µg/L. Entsprechend unterschied sich die NOEC (no observed effect con-
centration – höchste Testkonzentration ohne signifikanten Effekt gegenüber der Kontrolle) 
mit 20 bzw. 5 µg/L um den Faktor vier zwischen den Temperaturszenarien. Eine wichtige 
Ursache für die resultierenden Sensitivitätsunterschiede ist die unterschiedliche Fortpflan-
zungsleistung in den Kontrollen. Bei 16 °C, der typischen Temperatur in den Heimatgewäs-
sern der Zwergdeckelschnecke während der Hauptfortpflanzungsperiode im Frühjahr, ist die 
Embryonenzahl mit durchschnittlich 14,7 pro Weibchen deutlich höher als bei 7 °C (2,6 
Embryonen) und 25 °C (4,6 Embryonen). Wenn jedoch die Fortpflanzungsleistung bereits in 
der Kontrolle hoch ist, wird eine auf den gleichen Endpunkt stimulierend wirkende Substanz 
wie BPA erst bei deutlich höheren Konzentrationen Effekte zeigen als unter Bedingungen, 









Obwohl für die überwiegende Mehrzahl der in den Gewässern der gemäßigten Breiten auftre-
tenden Arten bekannt ist, dass Fortpflanzung, Entwicklung und Wachstum eine saisonale 
Abhängigkeit aufweisen und daher unter der Kontrolle von Tageslänge, Temperatur oder 
anderer klimatischer Parameter stehen, wird dies in der Umweltrisikobewertung von Chemi-
kalien bisher nicht berücksichtigt. Entsprechend können unter den für die Standardtests ge-
wählten Konstantbedingungen Effekte einer Prüfsubstanz verstärkt oder – wie für P. antipo-
darum und BPA bei 16 °C gezeigt – maskiert werden. 
3.3 Multigenerationsstudien mit Chironomus riparius und Daphnia magna unter 
      dynamischen Klimabedingungen 
In der MGS mit Chironomus riparius zeigte die Testsubstanz unter Konstantbedingungen 
gemäß OECD-Richtlinie 219 (OECD 2004) keine negativen Effekte (Abb. 3). Vielmehr lag 
die Mortalität in der exponierten Gruppe über den gesamten Versuchsverlauf niedriger als in 
der Kontrolle. Dagegen ergab sich unter den dynamischen Klimaszenarien ein abweichendes 
Bild, wenn die Testtemperatur die 20 °C-Marke überschritt. Im Szenario "kaltes Jahr heute" 
war dies nur kurzfristig in der 4. Generation der Fall, ohne dass sich ein signifikanter Unter-
schied zwischen der Behandlung und der Kontrollgruppe ergab. Dagegen erreichten die Mor-
talitäten im Szenario "warmes Jahr heute" mit 50 % in der 3. Generation und 38 % in der 
4. Generation deutlich höhere Werte als in der Kontrolle mit maximal 25 %. Im Szenario 
"warmes Jahr 2080" wurden in der exponierten 3. und 4. Generation jeweils rund 60 % Mor-
talität erreicht, während bei den herrschenden Temperaturen von rund 25 °C in der Kontrolle 
bereits bis zu 50 % Mortalität erreicht wurden, ein Zeichen dafür, dass der Temperaturbereich 
jenseits des ökologischen Optimumbereichs der Art liegt. 
 
 
Abb. 3: Chironomus riparius. Larvalmortalität in der Multigenerationsstudie über fünf Genera-
tionen bei drei dynamischen Klimaszenarien und unter Konstantbedingungen ("Stan-
dardtest") gemäß OECD (2004) bei 20 °C in der Kontrolle (schwarze Symbole und Li-
nien) und der gegenüber der Testsubstanz exponierten Vergleichsgruppe (2 mg/L – 










 Abbildung 4 fasst die Ergebnisse der MGS mit Daphnia magna in den drei dynamischen 
Klimaszenarien zusammen. Im "kalten Jahr heute" wurden über den simulierten Versuchs-
zeitraum von Mitte April bis Mitte August sechs Generationen produziert, in den beiden an-
deren Szenarien produzierten die Daphnien sieben bzw. neun Generationen. Vor allem in 
diesen beiden Szenarien schwankten die Nachkommenzahlen in den Kontrollen stark. Nach 
einer maximalen Reproduktionsleistung von 150 Neonaten pro Elterntier ging die Reproduk-
tion in den nachfolgenden Generationen beider Temperaturszenarien deutlich zurück. Im 
weiteren Verlauf stieg die Reproduktion wieder an, und die Elterntiere brachten erneut ver-
gleichbar viele Nachkommen wie beim ersten Maximum hervor. 
Für die Fungizid-exponierten Gruppen kann diese bimodale Populationsdynamik auch im 
Zukunftsjahr 2080, nicht jedoch in den beiden anderen Klimaszenarien beobachtet werden. 
Signifikante Unterschiede zwischen der Kontrolle und der Fungizidbehandlung sind in den 
beiden Szenarien "warmes Jahr heute" und "warmes Jahr 2080" grundsätzlich nur dann fest-
zustellen, wenn die Reproduktion einer Generation in der Kontrolle bei mindestens 100 Neo-
naten pro Elterntier liegt. Unter kalten Bedingungen wird ein signifikanter Unterschied zwi-
schen den Nachkommenzahlen in der Kontrolle und den Fungizidbehandlungen nur in der 
sechsten Generation ermittelt. 
 
Abb. 4: Daphnia magna. Durchschnittliche Nachkommenzahl pro Elterntier in der Multigene-
rationsstudie über vier Monate bei drei dynamischen Klimaszenarien in der Kontrolle 
(schwarze Symbole und Linien) und in der gegenüber der Testsubstanz exponierten 
Vergleichsgruppe (0,5 mg/L – violette Symbole und Linien). Die roten Balken in den 
Grafiken geben an, bei welchen Generationen ein signifikanter Effekt der Testsubstanz 
festzustellen war, die roten Zahlen den Anteil der betroffenen Generationen an der Ge-
samtzahl der Generationen des jeweiligen Klimaszenarios. 
 
GABRIEL & LYNCH (1992) konnten zeigen, dass durch eine gesteigerte Fitness bei steigenden 
Temperaturen die Reproduktion von Daphnien bis zu einem physiologischen Optimum linear 
zunimmt. Sie beobachteten ebenfalls, dass bei Überschreitung des Temperaturoptimums die 
Reproduktionsrate wieder sinkt. Übereinstimmend bringen die Elterntiere, die in den Szena-
rien "warmes Jahr heute" und "warmes Jahr 2080" höheren Temperaturen ausgesetzt sind, im 
Vergleich zum Szenario "kaltes Jahr heute" mehr Jungtiere pro Generation und insgesamt 









Im simulierten warmen Jetztjahr und zukünftigen Jahr fällt allerdings auf, dass die Daphnien 
mit steigenden Temperaturen zunächst mehr Juvenile produzierten, nach einigen Generatio-
nen jedoch ein Rückgang der Nachkommenzahl trotz weiter ansteigender Temperaturen zu 
verzeichnen war. Im weiteren Verlaufe des Versuchs stieg die Nachkommenzahl dann wieder 
an. Diese bimodale Dynamik im Populationswachstum tritt in den Kontrollen beider Szena-
rien und in der Fungizidgruppe des Jahres 2080 auf, so dass es sich nicht um einen aus-
schließlichen Temperatur- oder Substanzeffekt handeln kann. Eine mögliche Erklärung für 
die trotz weiter zunehmenden Temperaturen rückläufigen Reproduktionsraten ist die poten-
ziell schlechtere Verfassung der für die Folgegeneration eingesetzten juvenilen Daphnien, die 
in ihrer Entwicklung energielimitiert waren und entsprechend weniger Nachkommen produ-
zieren. 
Beide bisher durchgeführten MGS liefern deutliche Hinweise dafür, dass Temperaturstress 
den Einfluss toxischer Substanzen verstärken kann. Übereinstimmend reagierten die beiden 
exponierten Arten zunächst gegenüber einer geringen Konzentration der Prüfsubstanz ver-
gleichbar wie die Kontrolltiere. Wenn sich jedoch die Mücken bei Temperaturen jenseits von 
20 °C entwickeln müssen oder sich die Kontrolldaphnien in einem Produktionsmaximum 
befinden, wird eine toxische Wirkung der Prüfsubstanz apparent. So zeigen schadstoffbelas-
tete Daphnien ein geringeres Reproduktionsoptimum im warmen Jahr heute (max. 110 Tiere) 
und im Zukunftsjahr (max. 135 Tiere) als die Kontrolltiere (max. 150 Tiere). Die durch er-
höhte Stoffwechselraten unter wärmeren Bedingungen verknappten Energieressourcen müs-
sen zusätzlich für Entgiftungsprozesse bereitgestellt werden. Dadurch können die Energie-
reserven der Elterntiere so stark limitiert werden, dass sie für eine höhere Reproduktionsrate 
nicht mehr ausreichen (HAEBA et al. 2008).  
 
4 Zusammenfassung und Schlussfolgerungen 
In einer Monitoringstudie mit Sedimenten aus hessischen Fließgewässern konnte eine weit 
verbreitete Belastung der Sedimente mit östrogenartig wirkenden Inhaltsstoffen gezeigt wer-
den, die potenziell negative Auswirkungen auf die Reproduktion von Mollusken und Fischen 
haben können. In weitergehenden Untersuchungen mit der östrogenartig wirkenden Modell-
substanz BPA konnte nachgewiesen werden, dass die Sensitivität von Potamopyrgus antipo-
darum von der Testtemperatur abhängt und um den Faktor 4 schwankt. Dies kann weitrei-
chende Folgen für die Gefährdungs- und Risikoanalyse von Chemikalien haben. Mögliche 
Implikationen für die Substanztestung werden bisher in internationalen Richtlinien oder im 
Zulassungsprozess unter REACh jedoch nicht berücksichtigt. 
In zwei Multigenerationsstudien mit Chironomus riparius und Daphnia magna konnte ge-
zeigt werden, dass sich nicht nur unter prognostizierten Klimaszenarien für das Jahr 2080, 
sondern bereits unter den Bedingungen eines warmen Jahres der Jetztzeit die Ökotoxizität 
von Substanzen erheblich verändern kann. In den untersuchten Fällen wurde jeweils eine 
erhöhte Toxizität im Vergleich zu den Konstantbedingungen in Standardtoxizitätstests beo-
bachtet, jedoch ist nicht auszuschließen, dass in Einzelfällen auch eine reduzierte Toxizität zu 
erwarten ist. Ebenfalls ungeklärt ist bisher das Anpassungspotenzial der Arten an den prog-
nostizierten Klimawandel. Die vorliegenden Hinweise deuten jedoch mehrheitlich darauf hin, 
dass durch den Kombinationsstress von Klima und Schadstoffen aufgrund des zu erwarten-
den Landnutzungswandels mit der resultierenden erhöhten Exposition gegenüber Agrarpesti-
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Risiko durch Mobilisierung und Transport schad-






Schwebstoffe und Sedimente in einem Gewässer können je nach Historie mit Schadstoffen 
angereichert sein. Aufgrund der Persistenz dieser Schadstoffe, der Adsorptionseigenschaften 
der Feinsedimente und deren Sedimentations- und Erosionsverhalten sind nicht nur räumlich 
begrenzte Flussabschnitte, sondern ganze Flussgebiete auf lange Zeit von dieser Problematik 
betroffen. Schadstoffbelastete Sedimente unterliegen Erosions- und Sedimentationsprozessen 
sowie Transportprozessen. Darüber hinaus können anthropogene Eingriffe in die Gewässer 
(z. B. Unterhaltungsbaggerungen durch die Wasser- und Schifffahrtsverwaltung) zur Remobi-
lisierung von derartig belasteten Sedimenten führen. 
Ein im Zuge der Bewirtschaftung notwendiges umweltverträgliches Sedimentmanagement, 
das auch Risikobetrachtungen einschließt, erfordert ein umfassendes System- und Prozess-
verständnis. Voraussetzungen hierfür liefern auch chemische und morphologische Untersu-
chungen von Sedimenten und Schwebstoffen (Langzeitmessungen/Monitoring) und Aufklä-
rung noch unklarer Abhängigkeiten zwischen Schadstoffen und Feststoffen (z. B. Bindungs-
verhältnisse). 
Der räumliche Fokus der Betrachtungen liegt im staugeregeltem Oberrhein (Weil, Rhein-km 
170 bis Iffezheim, Rhein-km 340), wo Sedimente und Schwebstoffe in den 70er-Jahren mit 
Hexachlorbenzol (HCB) durch die Produktionsabwässer der chemischen Industrie aus der 
Pentachlorphenol- und Chlorsilanproduktion belastet wurden. 
 
2 Risiko 
Ablagerungen von Sedimenten in der Schifffahrtsrinne können allein durch die dadurch be-
dingte verkehrliche Beeinträchtigung ein Risiko für die Schifffahrt darstellen. Ein ordnungs-
gemäßer Wasserabfluss muss gewährleistet und die Dammsicherheit darf durch Überschrei-
ten der Freibordhöhen nicht gefährdet werden. 
Allein durch den Transport von Sedimenten oder suspendiertem Material kann auch die Bio-
zönose beeinträchtigt werden. Durch zu hohe Trübung werden z. B. auf Sicht jagende Was-
servögel, aber auch andere Organismen (die Flusssohle besiedelnden Arten, Konsumenten, 
Filtrierer oder auch Beutetiere) in ihrem Lebenszyklus gestört. Durch Sedimenttransport, 
natürlich oder anthropogen bedingt, können nachhaltige ökologische Risiken auftreten, die es 





































Schadstoffbedingte Risiken treten im Oberrhein dann auf, wenn Sedimente mobilisiert und 
transportiert werden, die mit persistenten und/oder toxischen Stoffen belastet sind. So stellt 
o. g. Hexachlorbenzol (HCB), eine chlorierte organische Verbindung, für die Ökologie im 
Gewässer aber auch für die anthropogene Nutzung im und am Gewässer ein Risiko dar.  
Grundwasserbeeinträchtigungen sind durch die hohe Adsorption des Stoffes an Festpartikeln 
im Gewässer und während der Bodenpassage nahezu ausgeschlossen. Ablagerungen von 
HCB-belasteten Sedimenten können in Auenbereichen zu Gefährdungen der dort vorherr-
schenden Flora und Fauna führen. Der Bioakkumulationspfad von z. B. sedimentfressenden 
Organismen kann über die Nahrungskette bis hin zu einem Fangverbot für bestimmte Fisch-



















Abb.1:  Mögliche Wirkungen von schadstoffbelastetem Sediment im Gewässer auf die Umwelt 
 
3 Mobilisierung, Transportprozesse und deren Messungen 
Grundsätzlich finden Mobilisierung von konsolidierten Sedimenten und anschließender Se-
diment/Schwebstofftransport nach überschrittener Sohlschubspannung statt. Die Wasserfüh-
rung und damit die Fließgeschwindigkeit einerseits sind hierfür ausschlaggebende Parameter, 
andererseits sind genannte Prozesse auch gesteuert durch die unterschiedlichen Korngrößen 
der Feststoffe und abhängig vom Konsolidierungsgrad der Sedimente. Durch eine bedingt 
durch Klimaveränderungen vermutete Erhöhung der Frequenz von Hochwasserereignissen 
kann sich das Risiko, das von schadstoffbelasteten Sedimenten ausgeht, die naturgemäß in 
den fließberuhigten Zonen der Stauhaltungen lagern, erhöhen. 
Erkundungen der Sedimentqualität, Langzeituntersuchungen von Schadstoffkonzentrationen 
am Schwebstoff im Gewässer und ereignisabhängige Untersuchungen bei Hochwässern oder 
Verspülungen sind notwendig, um ein Prozessverständnis zu entwickeln, das eine wissen-









Mittels zweifaktorieller Varianzanalyse (ANOVA) wurden ausgewählte Schadstoffkonzentra-
tionen in Schwebstoffen hinsichtlich des Einflusses des Probenahmeverfahrens (Binnen-
sammler als integrale 4-Wochen-Mischprobe und Durchlaufzentrifuge als quasi Stichprobe) 
sowie der Entnahmestelle am Flusslängsverlauf (Rheinkilometer) untersucht. Aus Vorstudien 
ist bekannt, dass der Binnensammler nur „sedimentierbare Schwebstoffe“ und somit gröbere 
Partikel oder Aggregate abscheidet, während die Durchlaufzentrifuge das komplette Korn-
größenspektrum des Schwebstoffs von der Wasserphase trennt. Der Datensatz besteht aus 
insgesamt n = 83 Messwerten und umfasst die Periode vom 26.5. bis 22.12.2005, wobei ex-
treme Frachtereignisse (z. B. pulsartige Verspülungen bzw. Hochwässer) aus Gründen der 
Kommensurabilität ausgeschlossen wurden. 
Die ANOVA-Ergebnisse zeigen (Abb. 2), dass die PCB-138-Konzentrationen im Schweb-
stoff entlang des Rheins signifikant ansteigen (F(3;75) = 25,51; p ≤ 0,01), während das Pro-
benahmeverfahren keinen signifikanten Einfluss auf die Messergebnisse hat (F(1;75) = 0,44; 
p = 0,51). Der Wechselwirkungseffekt zwischen den beiden Haupteffekten Entnahmestelle 
und Probenahmeverfahren ist ebenso nicht signifikant (F(3;75) = 0,37; p = 0,78). Somit ge-
langt PCB 138 offensichtlich im gesamten Rheineinzugsgebiet in das Gewässer, weshalb es 
zu einer stetigen Konzentrationszunahme im Flusslauflängsverlauf kommt. Signifikante Kon-
zentrationsunterschiede für den Schadstoff im gesammelten Material zwischen den verwen-
deten Probenahmeverfahren sind nicht zu erkennen.  
 
 
Abb. 2: Konzentration von PCB 138 im Schwebstoff im Rheinlängsverlauf (links) und in Ab-
hängigkeit unterschiedlicher Probeentnahmeverfahren (rechts) 
 
Für HCB im Schwebstoff ist die Entnahmestelle ebenfalls signifikant (F(3;75) = 17,69; p ≤ 
0,01), wobei sich das Konzentrationsmaximum im Bereich der Messstellen Karlsruhe / Kob-
lenz befindet (Abb. 3). Dieses Phänomen lässt sich durch die lokal begrenzte, historische 
Einleitersituation (Hochrhein) und den Sedimentrückhalt durch die Oberrheinstaustufenkette 










 HCB-Konzentrationen (F(1;75) = 37,11; p ≤ 0,01); ferner ist der Wechselwirkungseffekt 
signifikant (F(3;75) = 6,49; p ≤ 0,01). Dies kann dadurch erklärt werden, dass der Binnen-
sammler selektiv gröbere Partikel und Aggregate abscheidet, die auch mit einer deutlich hö-
heren HCB-Konzentration einhergehen. Die signifikante Wechselwirkung zeigt jedoch, dass 
dieser Effekt nicht verallgemeinerbar ist, sondern ortsabhängig verstärkt oder geschwächt 
auftreten kann, was auf die lokalen Gegebenheiten wie Strömung und Turbulenz an der Ent-
nahmestelle zurückgeführt werden kann. Eine „Korrekturfunktion“, um Messwerte des einen 
Verfahrens in Messwerte des anderen Verfahrens zu überführen, kann somit nicht erstellt 
werden. Die Ursachen für o. g. Effekte sind Gegenstand weiteren Untersuchungen. 
 
Abb. 3: HCB-Konzentration im Schwebstoff im Rheinlängsverlauf (links) und in Abhängigkeit 
unterschiedlicher Probeentnahmeverfahren (rechts) 
 
4 Modellierungen 
Die derzeit vorliegenden wissenschaftlichen Erkenntnisse im Bereich der Klimafolgenfor-
schung lassen vermuten, dass künftig mit einer Erhöhung der Hochwasserhäufigkeit und  
–intensität zu rechnen ist. Dies hat ein erhöhtes Remobilisierungsrisiko von bislang konsoli-
dierten schadstoffbelasteten Sedimenten zur Folge und kann durch Verlagerung dieser Sedi-
mente zu einer Verschlechterung der Qualität von unterhalb gelegenen Wasserkörpern füh-
ren. 
Durch Einsatz ein- bzw. mehrdimensionaler hydrodynamischer Modelle in ein Ensemble von 
Modellen sollen Projektionen des partikelgebundenen Schadstofftransportes auf Basis von 
klimainduzierten veränderten Abflussverhältnissen gerechnet und somit Szenarien für das 

















































































Abb. 4:  Einbindung von hydrodynamischen Modellen in ein Modellensemble zur Prognose von 
klimabedingten Risiken für schadstoffbelastete Sedimente 
 
5 Ausblick 
Die Bewertung des Gefährdungspotenzials der zu erwartenden Klimaauswirkungen ist die 
Grundlage für die rechtzeitige Anpassung wasserbaulicher Maßnahmen, um wirtschaftliche 
Schäden abzuwenden und um zu veranlassende politische Maßnahmen auf solide wissen-
schaftliche Basis zu stellen. Auch Konflikte können so frühzeitig erkannt und vermieden 
werden. Die Modellergebnisse liefern darüber hinaus Hinweise für eventuell erforderliche 
Anpassungen, um die ökologische Integrität der Bundeswasserstraßen zu erhalten. 
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Stoffliche Gewässerbelastungen aus regulatorischer 
Sicht1 





Stoffe können aquatische Lebensgemeinschaften schädigen und die Nutzung von Gewässern 
beeinträchtigen. Ein wichtiges Ziel des Umweltschutzes ist es deshalb, die stoffliche Belas-
tung von Gewässern so gering wie möglich zu halten und besonders gefährliche Stoffe völlig 
vom Gewässer fernzuhalten. Dieser Beitrag beschränkt sich auf Oberflächengewässer und 
lässt den Meeresschutz sowie das Grundwasser außer Acht. Auch widmen sich diese Ausfüh-
rungen nicht den Nährstoffbelastungen sondern nur den so genannten Schadstoffen. 
Es existiert ein Bündel von umweltrechtlichen Vorschriften, die mitwirken, stoffliche Belas-
tungen von Gewässern zu verringern oder zu vermeiden. Die beiden wichtigsten Regelungs-
ansätze – das Stoffrecht und das Wasserrecht – sollen hier näher betrachtet und in ihren Be-
wertungs- und Risikomanagementinstrumenten verglichen werden. 
 
2 REACH und andere wichtige stoffrechtliche Instrumente 
REACH ist ein Akronym für Registration, Evaluation and Authorisation of Chemicals. Diese 
EG-Verordnung (VO (EG) 1907/2006) hat 2006 das europäische Chemikalienrecht neu kon-
zipiert. Zweck der Verordnung ist nicht nur ein hohes Schutzniveau für Mensch und Umwelt, 
sondern auch ein funktionierender Binnenmarkt und eine Stärkung von Innovation und Wett-
bewerbsfähigkeit. Das Chemikalienrecht ist nicht medienbezogen, sondern zielt auf den 
Schutz der Umwelt, der Arbeitnehmer und der Verbraucher insgesamt. Wohl aber enthält 
diese Verordnung medienbezogene Bewertungs- und Managementverfahren. 
 
2.1 Charakteristika von REACH 
Nach REACH müssen Hersteller und Importeure von Stoffen, die eine Menge von 1 t/a über-
schreiten, diese Stoffe mit einem Dossier bei der Europäischen Chemikalienbehörde ECHA 
in Helsinki registrieren. Das Registrierungsdossier muss auch Studien zu den toxikologischen 
und ökotoxikologischen Wirkungen der Stoffe sowie zur Verwendung und zur Exposition 
                                                     
1 In diesem Aufsatz werden in der Regel zugunsten der Lesbarkeit nur die männlichen Formen benutzt 










 enthalten, wobei der Datenumfang sich primär an der Tonnage orientiert. Ab 10 t/a ist in ei-
nem Stoffsicherheitsbericht (CSR) eine Risikobewertung vorzulegen und ggf. Risikominde-
rungsmaßnahmen daraus abzuleiten. Es gilt die Regel „No data – no market“, und dass nur 
Verwendungen von Stoffen erlaubt sind, deren Sicherheit nachgewiesen ist. Damit ist einer 
der wesentlichen Unterschiede zum früheren Chemikalienrecht beschrieben. Die Darlegungs-
pflichten liegen beim Hersteller oder Importeur, und der Staat muss nicht mehr nachweisen, 
dass eine Chemikalie ein Risiko birgt. Die Registrierungspflicht mit Daten gilt auch für alle 
Stoffe, die sich bereits auf dem Markt befinden (sog. Phase-in-Stoffe). Diese wurden zum 
01.12.2008 vorregistriert und in einem gestuften Verfahren sind bis 01.06.2018 die Dossiers 
einzureichen. Die Dossiers der ersten Charge – die großvolumigen und einige besonders ge-
fährliche Stoffe – müssen am 01.12.2010 vorliegen. Insgesamt wurde ursprünglich mit ca. 
30.000 Phase-in-Stoffen gerechnet. Nachdem bei der Vorregistrierung Meldungen zu ca. 
143.000 Stoffen eintrafen, könnte dies zu gering geschätzt sein. 
Abb. 1: Zeitplan der REACH-Registrierung 
 
Die Registrierungsdossiers werden in der Regel nur auf Vollständigkeit geprüft. Für die Rich-
tigkeit der Daten und die Stimmigkeit der Risikobewertung ist also der Hersteller oder Impor-
teur verantwortlich. Nur ca. 5 % der Dossiers werden einer so genannten ‚Dossier evaluation’ 
unterzogen, ob die Anforderungen der Verordnung erfüllt sind. Die Auswahl ist teilweise 
gezielt, teilweise zufällig. Deutlich weniger Chemikalien, bei denen potenziell weitergehen-
de, ggf. gemeinschaftsweite Maßnahmen erforderlich sind, werden detailliert in den Mitglied-
staaten geprüft (sog. Substance evaluation).  
Ist eine Substanz als „besonders besorgniserregend“ identifiziert und in Anhang XIV aufge-
nommen, unterliegt sie einer Zulassungspflicht. Auch das ist ein neues Element von REACH, 









zu erschweren. Als „substance of very high concern“ (SVHC) werden solche Chemikalien 
bezeichnet, die kanzerogen, mutagen oder reproduktionstoxisch (CMR) oder die persistent, 
bioakkumulierend und toxisch (PBT) sind. Auch Chemikalien, die besonders persistent und 
bioakkumulierend (vPvB) sind oder vergleichbar gefährliche Eigenschaften aufweisen (z. B. 




Bisher identifizierte SVHC 
Substance name Substance name 
4,4‘-Methylene dianiline 2,4 - Dinitrotoluene 
Bis(2-ethylhexyl)phthalate Diaminodiphenylmethane 
Dibutylphthalate Acrylamide 
Benzylbutylphthalate Aluminosilicate Refractory Ceramic Fibers 
Cobalt dichloride Anthracene oil 
Triethylarsenate Anthracene oil, Anthracene paste 
Lead hydrogen arsenate Anthracene oil, Anthracene paste, Anthracene 
frachtion 
Diarsenic trioxide Anthracene oil, Anthracene paste, distn. light  
Diarsenic pentoxide Diisobutylphthalate 
Sodium dichromate dihydrate Lead chromate 
Anthracene Lead chromate molybdate 
Musk xylene Lead sulfochromate yellow 
SCCP (short-chain chloroparaffins) Pitch, Coal tar, high. temp. 
Bis(tributyltin)oxide Tris-(2-chloroethyl)phosphate 
Hexabromocyclododecane (HBCDD) Zirconia Aluminosilicate Refractory  
Ceramic Fibers 
 
Wie das bisherige Chemikalienrecht sieht auch REACH zusätzlich vor, bestimmte Stoffe, die 
ein Risiko darstellen, in ihren Verwendungen zu beschränken. 
 
2.2 Bewertung der stofflichen Risiken für Gewässer 
Mit Blick auf die Risiken für aquatische Lebensgemeinschaften sieht REACH weiterhin als 
Regel vor, dass sich das Risiko aus einem Vergleich von vorhergesagter Gewässerkonzentra-
tion (predicted environmental concentration PEC) und einer Schwellenkonzentration, bei der 
keine (schädliche) Wirkung mehr vermutet wird (predicted no effect concentration PNEC), 
ableitet. Ist der Quotient PEC/PNEC größer als 1, so sind entweder zusätzliche Angaben / 
Untersuchungen zur Datenverfeinerung erforderlich oder das Risiko ist zu vermindern. Der 
PNEC-Wert leitet sich aus Untersuchungsergebnissen mit Modellorganismen ab. Je nach 
Datenlage wird ein Sicherheitsfaktor von 10 - 1000 angelegt. Der PEC-Wert wird in der Re-
gel mit Modellrechnungen ermittelt, zumal man bei den meisten Stoffen über keine repräsen-
tativen Monitoringergebnisse verfügt. In diese Modellrechnungen gehen Produktionsdaten, 
Daten zu evtl. technischen Behandlungsverfahren, sowie Stoffeigenschaften, die die Vertei-










 Eine Besonderheit ist die PBT-Bewertung, bei der ermittelt wird, ob ein Stoff die Triggerwer-
te für diese Eigenschaften überschreitet. Ist dies der Fall, findet kein quantitativer Expositi-
ons-Wirkungs-Vergleich statt; denn eine langfristige Risikovorhersage ist bei solchen Stoffen 
nicht möglich. Eine Prüfung der Relevanz für das jeweilige Umweltkompartiment entschei-
det, ob die Chemikalie als SVHC dem „Zulassungspfad“ zugewiesen wird. 
 
2.3 Zulassung von Pflanzenschutzmitteln 
Pflanzenschutzmittel unterliegen – ebenso wie z. B. Biozidprodukte oder Arzneimittel –  
einem Zulassungsregime. Sie sind deshalb von zentralen Bestimmungen von REACH ausge-
nommen. In Bezug auf Umweltrisiken sind Pflanzenschutzmittel sicherlich die bestuntersuch-
ten Substanzen, werden sie doch direkt in die Umwelt ausgebracht, um für Kulturpflanzen 
schädliche Organismen zu töten. Die Rechtsgrundlage ist die EG-Richtlinie 91/414/EWG, die 
nun von der neuen Zulassungsverordnung (EG) 1107/2009 abgelöst werden wird. Die ein-
heitlichen Grundsätze nach Anhang VI der Richtlinie beschreiben die Vorgehensweise bei 
der Bewertung. Die Parallelen zur Chemikalienbewertung nach REACH sind groß, aber es 
gibt auch signifikante Unterschiede (BROCK 2006): 
> Weitere Organismen wie Chironomus riparius und Lemna minor gehören zum Ba-
sisdatensatz. 
> Ein probabilistischer Bewertungsansatz (species sensitivity distribution SSD) spielt 
in der Praxis eine weitaus größere Rolle. 
> Higher tier-Bewertungen sind nicht die Ausnahme, sondern die Regel. Häufig sind 
Mesokosmos-Untersuchungen zu bewerten, die zwar erheblich aufwändiger aber 
meist realitätsnäher sind. 
> Die Betrachtung von (wiederholten) Kurzzeitexpositionen spielt eine größere Rolle. 
> Das Potenzial zur Wiedererholung empfindlicher Organismen(gruppen) wird in der 
Betrachtung berücksichtigt. 
> Kleingewässer stehen im Mittelpunkt der Betrachtung, denn an sie grenzen in der 
Regel die behandelten Ackerflächen. Demgegenüber liegt bei REACH (und auch der 
WRRL, s. u.) das Hauptaugenmerk auf großen Wasserkörpern. 
Zur Bestimmung der Exposition werden ebenfalls Modellrechnungen herangezogen. Dabei 
spielen Abdrift beim Sprühen (ggf. in Verbindung mit Verflüchtigung und Deposition), Run 
off und Drainage als Haupteintragspfade eine Rolle. Bei den letztgenannten Expositionspfa-
den werden auch evtl. Metaboliten betrachtet. 
Der Expositions-Wirkungs-Vergleich führt in der Regel zu Anwendungsbestimmungen zur 
Risikominderung (z. B. Abstandsauflagen oder bestimmte technische Vorkehrungen zur Ab-
driftminderung) oder zur Verweigerung der Zulassung. 
Dabei wird bei der Zulassung die sachgerechte Anwendung vorausgesetzt. Wie wir wissen, 
ist dies häufig nicht der Fall. In Kleingewässern lassen sich nach Spritzungen ökologische 
Schäden nachweisen; in größeren Wasserkörpern finden sich Konzentrationen oberhalb der 
Qualitätsnormen (WOGRAM 2002). Abgesehen von einem Ausbau der Überwachung helfen 
Vereinfachungen der Anwendungsbestimmungen mittels einer georeferenzierten probabilisti-









effektive Umsetzung der neuen EG-Rahmenrichtlinie 2009/128/EG zum nachhaltigen Ge-
brauch von Pestiziden. Diese zielt nicht auf die Zulassungsbedingungen für einzelne Präpara-
te, sondern hat das Ziel, das Management von Pflanzenschutzmitteln so zu betreiben, dass der 
Verbrauch insgesamt gesenkt wird und auch die Anbaumethoden entsprechend geändert wer-
den. Das heißt zum Beispiel, dass integrierter Pflanzenschutz keine Empfehlung bleiben darf, 
sondern gesetzliche Pflicht. Hier hat Deutschland erheblichen Nachholbedarf.  
 
3 Wasserrahmenrichtlinie und prioritäre Stoffe  
Die EG-Wasserrahmenrichtlinie 2000/60/EG (WRRL) hat das Ziel eines guten ökologischen 
und chemischen Zustands der Gewässer in Europa. Hierzu wird ein Ordnungsrahmen ge-
schaffen, damit Ende 2015 dieses Ziel erreicht wird. Da Stoffe in erheblichem Maße den 
guten Zustand beeinträchtigen, enthält dieses Regelwerk zahlreiche Bestimmungen zu Ge-
wässer belastenden Stoffen (GINZKY 2009). 
 
3.1 Guter chemischer Zustand – prioritäre Stoffe 
Ein guter chemischer Zustand ist erreicht, wenn gemeinschaftsweit als prioritär erkannte 
Stoffe nicht in höherer Konzentration vorkommen als in den Umweltqualitätsnormen (UQN) 
festgelegt. In einem aufwändigen Verfahren wurden zunächst 33 Stoffe identifiziert, die in 
einer Entscheidung 2455/2001/EG bestimmt wurden und zu denen inzwischen in der 
Prioritäre-Stoffe-RL 2008/105/EG Qualitätsnormen genannt und Maßnahmen festgelegt sind. 
Von diesen 33 Stoffen sind 13 als prioritär gefährlich benannt. Bei diesen sollen innerhalb 
von 20 Jahren alle Gewässereinträge eingestellt werden (Phasing out). Unter den prioritären 
gefährlichen Stoffen finden sich übrigens viele mit PBT-Eigenschaften, eine Parallele zu 
REACH. Für die übrigen 20 prioritären Stoffe sind emissionsbegrenzende Maßnahmen er-
forderlich, damit die UQN sicher unterschritten werden. Die WRRL verfolgt hier einen kom-
binierten Ansatz von Emissionsbegrenzung und immissionsseitiger Festlegung von Maximal-
konzentrationen. Zur Überprüfung der Trendermittlung sind Monitoringprogramme durchzu-
führen. 
Derzeit finden intensive Beratungen statt, die Liste der prioritären Stoffe zu erweitern. Die 
Datenlage hat sich seit der Identifizierung der ersten 33 Stoffe auch deutlich verbessert: Die 
Wirkstoffprüfung bei Pflanzenschutzmitteln ist vorangeschritten, REACH nennt die ersten 
Kandidaten für SVHC, das Altstoffprogramm der EG als Vorläufer von REACH hat 102 Risk 
Assessment Reports abgeschlossen und das Stockholmer Übereinkommen nennt nun 21 ge-
fährliche Stoffe (POPs) von globaler Relevanz. Nicht immer sind die Kriterien vergleichbar 
und manchmal sind andere Schutzziele betroffen; aber sicherlich sind z. B. unter den 10 bis-
her nicht berücksichtigten POPs auch wasserrelevante Vertreter. Eine Arbeitsgruppe auf EU-
Ebene hat inzwischen 41 Stoffe in die engere Wahl einbezogen.  
Die Ableitung der Umweltqualitätsnormen erfolgt übrigens nach den Regeln des Chemika-
lienrechts, d. h. von REACH. Die PNECs entsprechen den UQN. Ein Entwurf eines überar-










 3.2 Guter ökologischer Zustand 
Der gute ökologische Zustand wird mittels biologischer, hydromorphologischer und chemi-
scher Qualitätskomponenten bestimmt. Als chemische Komponenten werden hierbei nicht 
nur physikalisch-chemische Messgrößen wie Salzgehalt, Sauerstoff etc. genannt, sondern 
auch Schadstoffe. Die Liste der in Anhang 4a des aktuellen Entwurfs einer Verordnung zum 
Schutz der Oberflächengewässer, mit der das EG-Recht umgesetzt wird, ist lang: Sie enthält 
insgesamt 179 Stoffe mit UQN, darunter 149 bisher landesrechtlich geltende UQN und 30 
neue Eintragungen. Werden diese Werte überschritten, kann der ökologische Zustand besten-
falls als „mäßig“ bezeichnet werden. Es sorgt oft für Verwirrung und erschließt sich sicher-
lich nicht einfach, wieso zahlreiche Schadstoffe nicht den chemischen sondern den ökologi-
schen Zustand bestimmen, zumal die UQN-Bestimmung nach denselben Regeln erfolgt. Der 
Unterschied ist ein praktischer: Die Stoffe für den ökologischen Zustand sind nicht von EU-
weiter Bedeutung sondern nur regional für Flussgebiete relevant. Sie werden dementspre-
chend von den Mitgliedstaaten bestimmt. Die UQN sind ebenfalls einzuhalten; es bestehen 
jedoch keine generellen emissionsseitigen Reduktionsverpflichtungen. 
 
3.3 Exkurs: Arzneimittel als Schadstoffe
2
 
Übrigens: Auch 3 Arzneimittel-Wirkstoffe finden sich unter den Stoffen des Anhangs 4a der 
künftigen Oberflächenwasser-Verordnung (Diclofenac, Carbamazepin, Sulfamethoxazol). 
Arzneimittel wurden in ihrem ökotoxikologischen Potenzial lange Zeit unterschätzt. Im Ge-
gensatz zu Pflanzenschutzmitteln werden sie positiv wahrgenommen. Dabei handelt es sich 
häufig um biologisch hochaktive Substanzen, die nicht nur in den menschlichen Organismus 
eingreifen können. Arzneimittel-Wirkstoffe sind oft vergleichsweise hydrophil und selten 
leicht abbaubar, weshalb sie auch im Trinkwasserschutz zunehmende Beachtung finden. 
Inzwischen wird bei der (Neu-)Zulassung von Arzneimitteln das Umweltrisiko bewertet. Die 
Rechtsgrundlagen sind die Richtlinien 2004/28/EG (Tierarzneimittel) und 2004/27/EG (Hu-
manarzneimittel). Bei Tierarzneimitteln kann ein zu hohes Umweltrisiko zur Verweigerung 
der Zulassung führen, bei Humanarzneimitteln nicht. Leider sind auch die Möglichkeiten zur 
Risikominderung begrenzt, Sie erschöpfen sich oft in allgemeinen Hinweisen wie: „Nie in die 
Toilette werfen“ oder „Arzneimittelreste in die Apotheke zurückbringen“. Das Umweltbun-
desamt fordert deshalb eine klare Risikokommunikation bei umweltgefährlichen Arzneimit-
teln, wobei eine Umweltklassifizierung wie in Schweden ein wesentliches Mittel sein könnte. 
 
4 Schnittstelle zwischen Wasserrecht und Chemikalienrecht  
Nach den bisherigen Ausführungen könnte man meinen, dass Wasser- und Stoffrecht gut 
miteinander kooperieren und nahtlos ineinander greifen. Zwar ist die Bewertung besonders 
gefährlicher Stoffe weitgehend miteinander harmonisiert; beim Risikomanagement sind die 
Instrumente jedoch nicht miteinander abgestimmt.  
                                                     
2 An dieser Stelle sei die gute Kooperation zwischen UBA und BfG bei der Untersuchung des Antide-









Man könnte zum Beispiel vermuten, dass durch die Pflicht zur Datenübermittlung bei 
REACH zu zahlreichen relevanten Stoffen in Kürze Schädlichkeitsschwellen (PNECs) be-
kannt sein werden, die sich wasserrechtlich als Umweltqualitätsnormen (UQN) nutzen lassen. 
Diese Annahme lässt außer Acht, dass die in den Registrierungsdossiers enthaltenen PNECs 
in der Regel keiner staatlichen Überprüfung unterliegen, sondern Teil der eigenverantwortli-
chen Risikobewertung der Stoffhersteller sind. Bisherige Erfahrungen mit der Qualität von 
Stoffdossiers von Herstellern lassen Zweifel aufkommen, ob diese Werte immer belastbar 
sind. Es ist deshalb fraglich, ob sich darauf ein staatliches Regelinstrument wie die UQN 
bauen lässt. Wenigstens sollte es dann aber einen ungehinderten Zugang der örtlichen Behör-
den zu den Stoffdaten bei der ECHA geben. Zurzeit ist noch völlig offen, ob dieser Vorschlag 
des UBA Realität werden kann, da viele fürchten, der Schutz von Geschäftsgeheimnissen 
könnte dann nicht mehr gewahrt sein, wenn es möglich wird, Daten elektronisch miteinander 
zu verknüpfen. 
Umgekehrt wäre es eigentlich logisch, dass die prioritären gefährlichen Stoffe der WRRL 
nach REACH als besonders besorgniserregend betrachtet werden und zuzulassen sind. Damit 
könnte die Phasing-out-Verpflichtung im Wasserrecht effektiv umgesetzt zu werden. Bei der 
Beratung zur Richtlinie 2008/105/EG hat Deutschland dies auch gefordert, aber leider keine 
Mehrheiten gefunden. So sind wir im Umweltbundesamt zunächst dabei, die fraglichen Stof-
fe einzeln für den Anhang XIV in REACH vorzuschlagen. 
Im Gegenteil hat die Richtlinie 2008/105/EG die bisherige „Gefährliche-Stoffe-Richtlinie“ 
2006/11/EG (vormals 76/464/EWG) samt ihrer Tochterrichtlinien außer Kraft gesetzt und 
damit die darin enthaltenen gemeinschaftsweiten Emissionsbegrenzungen aufgehoben. Emis-
sionsbegrenzungen sind somit auf die Ebene der Mitgliedstaaten zurückverwiesen worden, 
was sicherlich zu einem sehr uneinheitlichen Vorgehen führen wird. 
Dies bedeutet umgekehrt, dass dieses Instrument als Möglichkeit zur Beherrschung der Risi-
ken von SVHC gemäß REACH entfällt. In Art. 58 Abs. 2 eröffnet die REACH-VO nämlich 
die Möglichkeit, Stoffe von der Zulassungspflicht auszunehmen, wenn das Risiko durch an-
dere Rechtsvorschriften bereits beherrscht wird. Explizit ist hier auch auf die WRRL verwie-
sen. Es ist aber ein Fehlschluss, wenn die Festlegung gemeinschaftsweiter Immissionsstan-
dards ohne klare EU-einheitliche Maßnahmen zur Emissionsbegrenzung bereits als äquiva-
lente Regulation verstanden würde. Die Gefahr eines ins Leere laufenden gegenseitigen Hin- 
und Herschiebens der Verantwortung besteht offensichtlich. 
An dem prioritären gefährlichen Stoff Nonylphenol und seine Ethoxylate lässt sich zeigen, 
wie wenig das Zusammenwirken von Stoff- und Wasserrecht funktioniert. Er ist gemäß 
REACH in zahlreichen wichtigen Anwendungen nicht mehr erlaubt. Gleichwohl zeigen Mes-
sungen, dass die UQN teilweise noch überschritten werden. Ob dies auf mangelnde Kontrol-
len, die noch nicht verbotenen Anwendungen oder auf Importprodukte zurückzuführen ist, ist 
nicht bekannt. Das „Pollution release and transfer register“ (PRTR) weist auch in Deutsch-
land mehrere Eintragungen zu diesem Stoff auf. Ein Phasing out, das die WRRL fordert, ist 
nicht in Sicht. 
Übrigens kennt das Chemikalienrecht als gemeinschaftsweite Maßnahmen zur Risikominde-
rung im Wesentlichen bisher nur die Beschränkung von Herstellung und Verwendung risiko-










 Dies ist ein wesentlicher Grund, weshalb unter dem früheren Chemikalienrecht beschlossene 
Risikominderungsmaßnahmen oft ins Leere laufen. Grundsätzlich könnte hier das Anlagen-
recht einspringen. Nicht alle Anlagen unterliegen jedoch der IVU-Richtlinie. Ein Beispiel: In 
Bezug auf die Stoffe EPTAC und CHPTAC zur Kationisierung von Stärke in der Papierin-
dustrie besteht der Bedarf zur Emissionsbegrenzung. Da die IVU-Richtlinie nicht greift, sind 
evtl. Maßnahmen von den Mitgliedstaaten umzusetzen. Es gibt kein verbindliches Mandat, 
keine Kontrolle, keine Berichterstattung. 
Weiterhin verfügt REACH nicht über eigene Beobachtungsinstrumente, um den Erfolg be-
stimmter Risikominderungsmaßnahmen, insbesondere von Maßnahmen zur Verwendungsbe-
schränkung zu kontrollieren. Solche Beobachtungsinstrumente, z. B. um festzustellen, ob die 
Hersteller und Anwender auch wirklich die von ihnen selbst abgeleiteten PNEC-Werte unter-
schreiten, bietet grundsätzlich das Wasserrecht, ist aber bisher noch nicht darauf eingerichtet, 
in dieser Weise mit dem Stoffrecht zusammenzuwirken. 
Letztlich ist auch darauf zu achten, dass der Argumentation mancher Industriekreise wider-
standen wird, PNEC-Werte sollten als Auffüllwerte verstanden werden, bis zu denen Gewäs-
sereinleitungen statthaft sind. Fachlich ist diese Position allein deshalb nicht haltbar, als bis-
her jegliche Stoffregulation auf einem einzelstoffbezogenen Bewertungsansatz beruht. Im 
Gewässer wirken viele Stoffe auf die Lebensgemeinschaft ein und die Diskussion einer regu-
latorischen Berücksichtigung von Kombinationswirkungen steckt noch in den Anfängen. 
REACH wird hier als andere Rechtsbereiche überwölbendes Recht verstanden, das die Stoff-
regulation dominiert. Würde sich diese Auffassung durchsetzen, würde das Minimierungsge-
bot / Verschlechterungsverbot im Umweltrecht ausgehebelt. 
 
5 Zusammenfassung  
Stoff- und Wasserrecht gehen bei der Regulierung gefährlicher Stoffe verschiedene Wege. 
REACH überlässt die Verantwortung weitgehend den Herstellern und Importeuren sowie den 
Stoffanwendern und verpflichtet diese, nur sichere Produkte zu vermarkten und zu nutzen. 
Staatliche Kontrolle findet nur bei besonders besorgniserregenden Stoffen statt sowie spezi-
algesetzlich, z. B. bei Pflanzenschutzmitteln, die vor Zulassung intensiv zu prüfen sind. Dem-
gegenüber verpflichtet die Wasserrahmenrichtlinie zunächst nur den (Mitglied-)Staat. Er hat 
in einem kombinierten Ansatz immissionsseitig Maximalwerte festzulegen und emissionssei-
tig für die Reduktion oder die Beendigung von Einleitungen prioritärer Stoffe zu sorgen. Das 
Wasserrecht stellt ihm aber hierzu nicht die notwendigen Instrumente bereit, sondern ver-
weist auf andere Rechtsbereiche, z. B. das Stoffrecht, das dazu wiederum nicht ohne Weiteres 
geeignet ist. So gut inzwischen die Bewertungsverfahren miteinander harmonisiert sind, so 
wenig greifen die beiden Rechtsbereiche hinsichtlich ihrer Instrumente ineinander. 
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 Stoffliche Gewässerbelastung  






Tausende von Stoffen spielen in unserem täglichen Leben eine wichtige Rolle. Sie ermögli-
chen die Entwicklung neuer Technologien, helfen, unsere Gesundheit zu erhalten und unsere 
Lebensqualität zu steigern. Durch die breite Verwendung gelangen die Stoffe allerdings auch 
in die Umwelt: Viele davon ungewollt, andere dagegen, wie Pestizide, werden bewusst in der 
Umwelt eingesetzt. Das Wasser ist dabei ein wichtiger Eintrags- und Verbreitungspfad der 
Stoffe, zum Beispiel durch Ausschwemmungen nach Regenereignissen oder durch Abwasser. 
Tatsächlich wurden bereits viele Alltags- und Industriechemikalien im Oberflächenwasser, 
im Grundwasser und zum Teil auch im Trinkwasser nachgewiesen (SCHIRMER et al. 2007). 
Dazu gehören auch Biozide und Pestizide, welche bei gemischter Landnutzung über urbane 
Gebiete in mindestens dem gleichen Maße wie aus der Landwirtschaft in Oberflächengewäs-
ser eingetragen werden (WITTMER et al. 2010). Gewässer tragen somit die Signatur der 
menschlichen Aktivität. Es stellt sich die Frage, wie wir mögliche Risiken, welche von Stof-
fen in Gewässern ausgehen können, erkennen und beurteilen und wie wir Prioritäten setzen, 
um Gewässer in ihrer Qualität zu erhalten oder zu verbessern. Ein Grundbaustein für diese 
Fragestellung ist die Verknüpfung von Ökologie und Toxikologie, also die Ökotoxikologie. 
 
2 Bestandsaufnahme: Ökotoxikologie  
Die Ökotoxikologie hat zum Ziel, den Einfluss von Stoffen und anderen Stressoren auf Orga-
nismen in der Umwelt zu erkennen, zu verstehen und vorherzusagen. Dieses Ziel erfordert die 
Integration verschiedener Ebenen der biologischen Organisation. Dazu gehören molekulare 
und zelluläre Effekte, welche sich auf Organismen auswirken. Die Organismen sind die 
Grundbausteine einer Population, welche wiederum im Wechselspiel mit anderen Populatio-
nen steht und in ihrer Gemeinschaft Ökosysteme bilden (Abb. 1). Da der primäre Wirkort von 
Stoffen Biomoleküle sind, welche Zellen, Gewebe und Organismen ausmachen, gewinnt das 
                                                     
* Das Manuskript beruht zum Teil auf dem Artikel von K. Schirmer, „Neue Herausforderungen in der 
Chemikalienbewertung“, Eawag News 67d, Juni 2009: 4-7. 
(http://www.eawag.ch/medien/publ/eanews/news_67/en67d.pdf). Diese Eawag News enthalten darüber 
hinaus Artikel zu den Arbeiten der zitierten Autoren Ashauer, Ort/Schärer und Wittmer, sowie weitere 









Wissen um die molekularen Mechanismen der Stoff-Zell-Interaktionen immer mehr an Be-
deutung (EGGEN et al. 2004). Allerdings bewirken durchaus nicht alle Veränderungen auf 
molekularer Ebene eine Beeinträchtigung der Anpassungs- oder Überlebensfähigkeit von 
Organismen. Zu erkennen, wie Effekte auf molekularer Ebene zu einer Wirkung im Orga-
nismus und ggf. in einer Population beitragen, ist eine der großen Herausforderungen der 
Ökotoxikologie. Dabei sind die mechanistischen Zusammenhänge keineswegs allein durch 
die Dimensionen Raum und Zeit geprägt. Denn auch die Vielfalt der Stoffe, in Kombination 
mit multiplen anderen Einflussfaktoren, tragen zur Komplexität der Systeme bei (Abb. 1).  
 
Abb. 1: Jede primäre Interaktion eines Stoffes mit einem Organismus spielt sich auf der Ebene 
von Biomolekülen ab. Um jedoch die Auswirkungen von Stoffbelastungen und anderen 
Stressoren auf Organismen, Populationen oder Lebensgemeinschaften vorhersagen zu 
können, bedarf es eines mechanistischen Verständnisses der Verknüpfung der ver-
schiedenen biologischen Ebenen. Diese Zusammenhänge zu erkennen und vorherzusa-
gen, ist eine der größten Herausforderungen der Ökotoxikologie. 
 
2.1 Stoffkonzentrationen im Spurenbereich  
Die Stoffe sind in Gewässern häufig nur in Spuren zu finden, also zum Beispiel zu einem 
Gramm in einem Volumen von 100 Millionen Haushalteimern, was ca. 1 ng pro Liter ent-
spricht. Aufgrund der geringen Konzentrationen entfalten sich Wirkungen auf Organismen, 
falls sie denn vorhanden sind, nur langfristig, quasi schleichend, und sind damit schwer auf-
zuspüren oder vorherzusagen. Spielt es beispielsweise eine Rolle, dass sich der synthetische 
polyzyklische Moschusduftstoff, Galaxolid, im Sediment des Eriesees anreichert (und zwar 
proportional zum jährlichen Duftstoffverbrauch in den USA) (PECK et al. 2006)?  Oder hat 
die Sucralose, ein synthetischer Süßstoff, der 400 mal süßer ist als gewöhnlicher Zucker, eine 
Wirkung auf die aquatischen Organismen, wenn, wie an einer Messstation im Rhein gemes-
sen, täglich eine Fracht von einem Kilogramm transportiert wird (persönliche Kommunikat-
ion, Heinz Singer, Eawag Bericht „Multikomponenten-Screening für den Rhein bei Basel, 
Jan./2009)? Und welche Effekte können auftreten, wenn die Stoffe langfristig konstant oder 










 2.2 Mischungen und multiple Stressoren 
Andererseits greift selbst die (oft unzureichende) Bewertung einzelner, bisher nachgewiese-
ner Stoffe zu kurz. Denn die Stoffe wirken auf Organismen nicht allein, sondern in ihrer Mi-
schung. Hinzu kommen andere Faktoren, wie UV-Strahlung und Temperatur als physikali-
sche Faktoren, oder Pathogene und Parasiten als biologische Einflüsse. Eine Betrachtung der 
im Berichtsportal WasserBLIcK/BfG im Januar 2010 veröffentlichten Analysen des ökologi-
schen und des chemischen Zustandes deutscher Gewässer unterstreicht die Komplexität: 
Während der chemische Zustand anhand der ausgewählten Parameter als überwiegend gut 
eingestuft wird, ist der ökologische Zustand als mehrheitlich mäßig, unbefriedigend bis 
schlecht eingestuft. Die betrachteten chemischen Parameter bilden damit die biologischen 
Wirkungen nicht oder nur unzureichend ab.  
Unter Berücksichtigung dieser Komplexität und der Tatsache, dass wir unmöglich alle Zu-
sammenhänge im Detail aufklären und verstehen können, gilt für die Beurteilung von stoffli-
chen Gewässerbelastungen a) alles verfügbare Wissen über die biologische Verfügbarkeit 
und Wirkung von Einzelstoffen zu berücksichtigen und b) mit geeigneten Methoden Effekte 
von Mischungen und multiplen Stressoren mit dem Wissen über Einzelstoffen zu verknüpfen. 
Ziel muss es dabei sein, verallgemeinerbare Mechanismen zu erkennen und übertragbare 
Zusammenhänge abzuleiten. 
 
3 Konzepte zur Abschätzung von Stoffrisiken  
3.1 Visitenkarte für Bedenklichkeit 
Langlebig, bioakkumulierbar, biologisch aktiv – diese Stoffcharakteristika sind als Attribute 
für ein potenzielles Umweltrisiko weithin akzeptiert und stellen als „Visitenkarte bedenkli-
cher Substanzen“ eines der übertragbaren Konzepte dar. Die Attribute für Bedenklichkeit 
waren es auch, die 2001 im Rahmen der Stockholmer Konvention über persistente organische 
Schadstoffe („persistent organic pollutants“, abgekürzt POPs) zum Beispiel zur Deklaration 
eines weltweiten Produktions- und Verwendungsverbots von polychlorierten Biphenylen 
(PCBs) geführt haben. Wie andere Stoffe der Gruppe der POPs wurden PCBs zunächst als 
große Errungenschaft gefeiert. So machte ihre Hitzebeständigkeit den Einsatz von Transfor-
matoren und Kondensatoren sicherer. Allerdings werden PCBs wie viele chlorierte Chemika-
lien in der Umwelt nur sehr langsam abgebaut. Sie akkumulieren in fetthaltigen Geweben, 
z. B. Körperfett oder Muttermilch, und sie verursachen biologische Wirkungen, die sich erst 
nach Jahren manifestieren können. Dazu gehören Hautveränderungen, wie Chlorakne, sowie 
ein geschwächtes Immunsystem. PCBs stehen ebenfalls im Verdacht, in den Hormonhaushalt 
von Tieren und Menschen einzugreifen. 
Eine Reihe neuerer Substanzen weisen zumindest teilweise ähnliche Eigenschaften auf wie 
die traditionellen POPs. Ein Beispiel dafür ist der oben erwähnte synthetische Moschusduft-
stoff, Galaxolid. Dieses reichert sich nicht nur in Sedimenten an (PECK et al. 2006), sondern 
ist auch gut fettlöslich und damit akkumulierbar, wie auch seine Präsenz in Muttermilch, aber 
auch in Meerestieren, unterstreicht. Schließlich ist Galaxolid biologisch aktiv. Es blockiert 
zelluläre Pumpen, die normalerweise Giftstoffe aus Zellen herausbefördern (LUCKENBACH & 
EPEL 2005). Ob dieser Effekt auch dazu führt, dass die Organismen auch gegenüber anderen 









3.2 Neue Herausforderungen: scheinbare Persistenz und biologische Aktivität 
Das Beispiel Galaxolid macht deutlich, dass wir für die Bewertung neuerer Stoffe durchaus 
auf unsere Erkenntnisse über die traditionellen POPs zurückgreifen können. So tragen häufig 
detektierte Stoffe, wie Diclofenac, Triclosan und Sucralose, Chlorsubstitutionen – ein Zei-
chen für schlechte Abbaubarkeit. Galaxolid verteilt sich ca. eine Million mal mehr in Oktanol 
als im Wasser, ein Parameter für Fettlöslichkeit. Und doch existiert ein großes Wissensdefi-
zit. Denn im Unterschied zu traditionellen POPs sind viele der neueren Substanzen polar und 
damit gut wasserlöslich, ionisierbar und mit vielen funktionellen Gruppen ausgestattet. Zu-
dem werden sie in verschiedenen physikalischen Formen eingesetzt, also zum Beispiel gelöst 
oder als Nanopartikel. Dies verleiht den Substanzen neue Eigenschaften, die sich wiederum 
auf ihr Umweltverhalten und ihr toxisches Potenzial auswirken können. 
Viele der heute in Gewässern in relativ konstanten Konzentrationen detektierbaren Spuren-
stoffe sind im Gegensatz zu traditionellen POPs durchaus gut biologisch oder chemisch-
physikalisch abbaubar. Dass sie trotzdem oft weit verbreitet sind, hängt mit ihrem stetigen 
Eintrag in die Umwelt und dem unvollständigen Rückhalt in Abwasserreinigungsanlagen 
zusammen. Eintrag und Abbau halten sich gewissermaßen zumindest die Waage. Wegen 
ihrer dauernden Präsenz trotz geringer Halbwertszeit werden solche Chemikalien auch als 
„scheinbar langlebig“ (pseudo-persistent) bezeichnet. Jedoch sind nicht alle abbaubaren Sub-
stanzen gleichzeitig pseudo-persistent. Denn je nach ihrem Einsatz können ihre Einträge in 
die Gewässer auch stark schwanken, zum Beispiel durch den saisonalen Gebrauch von Pesti-
ziden (WITTMER et al. 2010, WITTMER & BURKHARDT 2009). Das Zusammenspiel von Ein-
trag und Abbau stellt Umweltwissenschaftler also vor ganz neue Fragestellungen: Was ist die 
Dynamik des Eintrages, der Verbreitung und der Elimination? Müssen und können Spuren-
stoffe technisch aus Abwässern und Trinkwasser entfernt werden? Welches sind die Trans-
formationsprodukte von Spurenstoffen und können diese und ihre Eigenschaften anhand der 
Chemikalienstruktur vorhergesagt werden? Sind Transformationsprodukte möglicherweise 
wiederum langlebig und von toxikologischer Relevanz? 
Und noch eine Eigenschaft wirft ein neues Licht auf die Risikobewertung von Stoffen in Ge-
wässern. Denn unzählige Stoffe werden extra so entworfen, dass sie biologisch aktiv sind. 
Dazu zählen gegenwärtig vor allem pharmazeutische Substanzen, Biozide und Pestizide. 
Zukünftig könnten auch Nanopartikel dazu gehören, wenn sie zum Beispiel so konzipiert 
werden, dass sie bestimmte Gewebeschranken, wie die Blut-Hirn-Schranke, gezielt überwin-
den können. Aufgrund ihrer hohen biologischen Aktivität können diese Stoffe allein oder in 
Mischung Effekte auslösen, ohne sich in Geweben von Organismen anzureichern. Somit 
stellt sich die Frage, ob die biologischen Zielmoleküle der Wirkstoffe (z. B. Enzyme, Hor-
monrezeptoren) auch in aquatischen Organismen vorhanden sind und ob, zumindest für phar-
mazeutische Substanzen, interne Konzentrationen (also z. B. die Blutplasmakonzentration) 
Werte des therapeutischen Bereichs beim Menschen erreichen (SCHOLZ et al. 2010). Außer-
dem gilt es zu ermitteln, ob solche Substanzen auch andere Effekte, sozusagen Nebenwirkun-











 4 Integrative Ansätze sind gefragt 
Die Vielfalt der Stoffe in Gewässern, ihrer Eintrags- und Verbreitungswege, sowie ihrer mög-
lichen Wirkungen auf das aquatische Ökosystem erfordern eine kompetenzübergreifende 
Bewertung und Priorisierung der Risiken. Eine Reihe von in der Entwicklung oder Erprobung 
befindlichen Konzepten tragen zu einem besseren Verständnis der Zusammenhänge von 
Struktur, Umweltverhalten und Wirkung der Stoffe auf Organismen im Wasser bei und zielen 
darauf ab, Risiken für aquatische Ökosysteme zu identifizieren und Wege zu deren Minimie-
rung aufzuzeigen. Einige Beispiele seien nachfolgend erwähnt. 
4.1 Modell-basierte Bewertungen 
Für viele Gewässer liegen nur begrenzt Daten zum Vorkommen von Spurenstoffe vor. Ande-
rerseits werden häufig von Behörden, Universitäten oder Forschungsinstituten Daten erho-
ben, deren Synthese ein stark verbessertes Bild der Verbreitung von Stoffen ergeben würde. 
Mit eben diesem Ziel wurde im Rahmen des Schweizer Projektes „Strategie Micropoll – 
Mikroverunreinigungen in den Gewässern“ des Bundesamtes für Umwelt (Bafu) eine umfas-
sende Datenbank mit mittlerweile über 13 000 Messwerten von Spurenstoffen in Gewässern 
erstellt. Bei den Stoffen handelt es sich vor allem um schwer abbaubare Stoffe, die relativ 
wassergängig sind und die hauptsächlich den Stoffgruppen Korrosionsinhibitoren, hormonak-
tive Stoffe, Pflanzenschutzmittel, Biozide sowie Arzneimittel angehören. Viele dieser Stoffe 
sind nicht in internationalen Stofflisten enthalten, die innerhalb der Wasserrahmenrichtlinie 
der Europäischen Union oder von internationalen Gewässerschutzkommissionen erstellt wur-
den (SCHÄRER 2009). Trotz der zahlreichen Messwerte ergibt die Datenbank nur ein zeitlich 
und räumlich limitiertes Bild der Belastungssituation. Doch selbst mit erheblichem Aufwand 
bliebe die Situationsanalyse lückenhaft. Um dennoch eine flächendeckende, zuverlässige und 
schnelle Beurteilung der Belastung der Gewässer zu ermöglichen, wurde ein Computer-
basiertes Stoffflussmodell entwickelt (ORT et al. 2009). Mit Hilfe dieses Modells wurden die 
zu erwartenden Stoffkonzentrationen („predicted environmental concentrations = PEC“), zum 
Beispiel für Diclofenac und seine Metaboliten, für die Schweizer Gewässer berechnet und mit 
den verfügbaren Daten aus der Datenbank überprüft. Mit Hilfe dieses Modells können nun 
„hot-spots“ identifiziert, sowie die Wirksamkeit von Maßnahmen zur Reduktion der Einlei-
tung der Stoffe simuliert werden. Zudem ermöglichen die vorhergesagten Konzentrationen 
(PEC) einen Vergleich mit verfügbaren toxikologischen Daten zu den einzelnen Substanzen 
(„predicted no effect concentrations = PNEC“), um Gebiete mit erhöhtem Risiko für das  
Ökosystem aufzuspüren. 
Computer-basierte Modelle können auch helfen, die Effekte von Stoffen vorherzusagen, 
wenn die Expositionskonzentrationen schwanken. Wie wichtig die Vorhersage schwankender 
Stoffkonzentrationen ist, zeigt sich am Beispiel von Pestizidapplikationen. In Experimenten 
mit Bachflohkrebsen wurde gezeigt, dass nicht nur die Regenerationszeit zwischen zwei Pul-
sen des gleichen Pestizids, sondern auch die Reihenfolge der Pestizidapplikation bei ver-
schiedenen Pestiziden, einen Einfluss auf den Anteil überlebender Bachflohkrebse hat (AS-
HAUER et al. 2007). Dies ist mit einer Vorschädigung der Bachflohkrebse ohne ausreichende 
Erholungsphase vor dem nächsten Schadstoffpuls zu erklären. Solche experimentellen Daten 
können genutzt werden, um sogenannte toxikokinetisch/toxikodynamische Modelle (TKTD) 
zu erstellen. Diese verknüpfen die interne Schadstoffkonzentration in den Organismen („Ki-
netik“) mit den durch die Schadstoffe ausgelösten Effekte („Dynamik“) in Abhängigkeit von 









4.2 Rolle von Transformationsprodukten 
Verschiedene Prozesse in Organismen, der Umwelt oder bei der Behandlung von Wasser 
führen zur Bildung von Transformationsprodukten. Wenig ist bisher über ihren Verbleib in 
der Umwelt und ihre potenziellen Wirkungen auf Organismen bekannt. Eine Analyse verfüg-
barer Daten zeigte jedoch, dass Transformationsprodukte zumindest von Pestiziden ebenso 
häufig oder gar häufiger detektiert werden als ihre Ausgangssubstanzen. Zudem sind diese 
Transformationsprodukte zwar meist weniger bioakkumulierend und toxisch, dafür oft lang-
lebiger und z. T. noch toxischer als die Ausgangssubstanz (BOXALL et al. 2004). Es besteht 
demnach kein Zweifel, dass Transformationsprodukte zur Gesamtbelastung der Gewässer 
beitragen und einer sorgfältigen Bewertung bedürfen.  
Prinzipiell sind für die Bewertung von Transformationsprodukten zwei Wege denkbar. Beim 
expositionsorientierten Ansatz versucht man, Transformationsprodukte aufgrund ihrer Struk-
tur zu identifizieren. Treten diese dann zu einem signifikanten Massenanteil auf, kann man 
diese isolieren oder synthetisieren und nachfolgend die Toxizität der Substanz allein oder in 
Mischung mit anderen Transformationsprodukten bestimmen (z. B. TIXIER et al. 2001). Beim 
effektorientierten Ansatz geht man von der Toxizität der Mischung aus Ausgangssubstanz 
und Transformationsprodukten aus. Verhält sich die Toxizität proportional zur Konzentration 
der Ausgangssubstanz, kann man davon ausgehen, dass die Ausgangssubstanz für die Toxizi-
tät entscheidend ist. Ist dies nicht der Fall, versucht man über Fraktionierung die toxischen 
Transformationsprodukte einzuengen und ggf. zu identifizieren (ESCHER et al. 2009). 
In jedem Fall setzen die beiden Herangehensweisen einiges Expertenwissen voraus. Beim 
expositionsorientierten Ansatz bedarf es einer intelligenten Vorhersage möglicher Transfor-
mationsprodukte. Beim effektorientierten Ansatz kann man sich, soweit bekannt, zunächst an 
der spezifischen Wirkung der Ausgangssubstanz orientieren und untersuchen, ob diese Toxi-
zität in den Transformationsprodukten verloren geht oder gar zunimmt. Schwierig vorherzu-
sagen sind jedoch Wirkungen, die durch die Transformation neu entstehen und die durch 
bekannte Struktur-Wirkungsbeziehungen bisher nicht prognostizierbar sind. 
 
4.3 Detektion bisher unbekannter Wirkungen 
Setzt man genügend hohe Konzentrationen voraus, kann jeder Stoff toxisch wirken. Diese 
Basistoxizität beruht auf einer unspezifischen Wechselwirkung der Chemikalie mit den Zell-
membranen. Im Allgemeinen ist diese Art der Toxizität recht gut mit Hilfe des Verteilungs-
koeffizienten zwischen Oktanol und Wasser oder Lipid und Wasser vorherzusagen. Basisto-
xizität wirkt zudem additiv, d. h. man kann im Prinzip jeder bekannten Stoffmischung eine 
Basistoxizität zuordnen. Dagegen werden spezifische Stoffwirkungen, wie Rezeptorbindung 
oder Enzyminhibierung, bei geringeren, nicht-basistoxischen Konzentrationen ausgelöst. Zur 
Vorhersage solcher Wirkungen kann man sich zum Beispiel auf strukturelles Wissen zur 
Rezeptorbindungsstelle im Vergleich zur Struktur der Chemikalie beziehen. Trotzdem wer-
den Stoffwirkungen oft noch eher zufällig erkannt, denn das Spektrum potenzieller Stoffwir-
kungen auf Zellen und Organismen ist groß. Allerdings schreitet das Wissen zur Aufklärung 
von Stoffwirkungen mit Hilfe neuer Hochdurchsatztechnologien, welche zum Beispiel das 
gesamte Transkriptom einer Zelle oder eines Organismus zu einem bestimmten Zeitpunkt 










 darauf an, das neu erworbene Wissen über regulierte biochemische Vorgänge auf höhere 
Ebenen der biologischen Organisation zu heben, um die Rolle der biochemischen Vorgänge 
für die Physiologie, Ökologie und Toxikologie der Organismen zu verstehen.  
 
5 Zusammenfassung und Ausblick 
Stoffliche Verunreinigungen in Gewässern finden sich überall. Zum großen Teil sind sie Re-
sultat unseres Lebensstils. Demnach haben wir alle einen Einfluss und eine Verantwortung 
für die Gewässerqualität. Es ist die Aufgabe der Forscher, mechanistisch begründete, verall-
gemeinerbare Zusammenhänge zwischen den Eigenschaften von Stoffen sowie ihrer Verbrei-
tung und Wirkung in der Umwelt abzuleiten, und daraus Wege für eine Risikominimierung 
aufzuzeigen. Dazu gehört auch die Entwicklung von Technologien zur Schadstoffentfernung 
aus Siedlungsabwasser und aus dem Rohwasser bei der Trinkwasseraufbereitung.  
Doch trotz intensiver Forschung bleiben die Unsicherheiten hoch. Die Interaktionen von 
Chemikalien mit der Umwelt sind komplex, und Technologien zur Eliminierung auf Kläran-
lagen kostspielig, vor allem wenn es darum geht, gering konzentrierte Spurenstoffe zu entfer-
nen. Deshalb ist es wichtig, alle Abschnitte eines Lebenszyklus eines Stoffes unter die Lupe 
zu nehmen (SCHIRMER & SCHIRMER 2008). Der direkteste Weg einer Risikominimierung 
wäre, Chemikalien so zu synthetisieren, dass sie umweltverträglich, also schnell und komplett 
abbaubar sind. Allerdings steht die Eigenschaft der guten Abbaubarkeit oft im Gegensatz zu 
den ursprünglichen gewünschten Eigenschaften, zum Beispiel der Stabilität von Arzneistof-
fen bei der Magenpassage, um die eigentlichen Zielorgane überhaupt erreichen zu können. 
Wir benötigen deshalb weitere Ansätze, um die Einträge von Chemikalien in die Umwelt 
soweit als möglich zu vermeiden. Dazu gehört auch ein bewusster Umgang mit Chemikalien 
in Produkten des täglichen Gebrauchs von der Anwendung bis zur Entsorgung oder vielleicht 
sogar Wiederverwertung.  
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Die Bewertung von Umweltproben setzt sowohl die Kenntnis der stofflichen Belastung als 
auch des ökotoxikologischen Potenzials der Probe voraus. Diese Informationen werden durch 
den Einsatz instrumenteller Methoden wie beispielsweise massenspektrometrische Verfahren 
beziehungsweise mittels biologischer Ansätze gewonnen. Auf beiden Seiten gibt es eine brei-
te methodische Vielfalt für spezifische Fragestellungen, so z. B. für die Identifizierung be-
stimmter Stoffklassen oder die Erfassung spezieller biologischer Effekte wie DNA-Schädi-
gung oder hormonähnliche Wirkungen. Die Charakterisierung einer Probe aus den verschie-
denen Blickwinkeln „Chemie“ und „Biologie“ ist essenziell, da die chemischen und biologi-
schen Methoden komplementär zueinander sind. Für ein umfassenderes Verständnis toxischer 
Wirkungen, die von einer Substanz oder einem Substanzgemisch ausgehen, sind jedoch inte-
grative Methoden wünschenswert, die sowohl parallel verschiedenste Schadmechanismen 
erfassen können als auch Hinweise auf die sie verursachenden Substanzen liefern. Die Analy-
se von durch Schadstoffe verursachten, adversen Effekten mittels Transkriptomanalyse  
(Toxicogenomics) hat das Potenzial diese Anforderungen zu erfüllen. 
 
2 Toxicogenomics 
Die Veränderung der Genexpression steht oft am Anfang einer zellulären Antwort auf einen 
toxischen Stress. Selbst wenn der initiale Wirkort einer Substanz z. B. die Inhibition eines 
Enzyms ist, so kann erwartet werden, dass über Rückkopplungsmechanismen, die beispiels-
weise über veränderte Metabolitkonzentrationen vermittelt werden können, letztendlich wie-
derum die Transkription eines oder vieler Gene verändert wird. Ein Transkriptommuster kann 
Rückschlüsse sowohl auf eine Substanz oder Substanzklasse über die Induktion spezifischer, 
adaptiver Mechanismen erlauben – z. B. die Induktion von Metallothioneinen durch Schwer-
metalle. Gleichzeitig zeigt die transkriptionelle Antwort aber auch molekulare Veränderun-
gen an, die für spezielle Schadmechanismen indikativ sind (z. B. Induktion von DNA-Repa-
raturmechanismen als Reaktion auf gentoxische Substanzen) oder sie erlaubt vielleicht sogar 
die frühzeitige Prognose eines sich erst später manifestierenden, makroskopisch sichtbaren 
Effektes (Auswirkungen der Vitellogeninexpression in Fischweibchen auf die Fruchtbarkeit). 
Die Erfassung eines umfassenden Genexpressionsprofils wird durch die DNA-Mikroarray-










 Durch die mehr und mehr zur Verfügung stehenden vollständigen Genomsequenzen ver-
schiedener Spezies wird die parallele Expressionsanalyse aller in einem Organismus vor-
kommenden Gene ermöglicht. So sind beispielsweise genomische Mikroarrays für D. rerio 
oder C. elegans kommerziell verfügbar. Im Folgenden werden kurz die methodischen Grund-
lagen der Transkriptomanalyse erläutert und anschließend Anwendungsmöglichkeiten wie die 
Identifizierung einer stofflichen Belastung oder die Analyse möglicher Auswirkungen einer 
stofflichen Belastung dargestellt. Abschließend werden einige Voraussetzungen für die Nut-
zung von Toxicogenomics in der Regulatorik beleuchtet. 
 
2.1 Methodische Grundlagen 
Die grundlegende Technik des DNA-Mikroarrays beruht auf den Arbeiten von SOUTHERN 
(1975), der bereits in den 70er-Jahren des letzten Jahrhunderts zeigte, dass markierte Nuk-
leinsäuremoleküle dazu genutzt werden können, immobilisierte Nukleinsäuren mit einer 
komplementären Sequenz durch eine Hybridisierung nachzuweisen. Diesem grundlegenden 
Prinzip folgen die in der Molekularbiologie häufig eingesetzten Blotting-Methoden wie der 
Northern-Blot zur RNA-Analyse und der nach Southern benannte Southern-Blot für die 
DNA-Analyse. Die Entwicklung einer Detektionsmethode mittels fluoreszenzmarkierter 
Nukleinsäuren (LOCKHART et al. 1996) sowie die fortschreitende Miniaturisierung durch die 
Verwendung von z. B. Glas als Trägermaterial für die Immobilisierung von Oligonukleotiden 
führten schließlich zum großen Durchbruch dieser Technologie. So ist es heutzutage möglich, 



















Abb. 1:  Grundlegender Ablauf eines DNA-Mikroarray-Experiments 
 
Die Sequenz dieser meist 50-120 Basenpaare langen Nukleotidsonden kann auf der Basis 
bekannter Genomsequenzen theoretisch abgeleitet werden, so dass jede Sonde durch ihre 
Sequenz hochspezifisch für eine mRNA-Spezies ist. Damit kann prinzipiell die Expression 

















Hybridisierung der gepoolten cDNAs










Für ein Hybridisierungsexperiment wird die total-RNA aus einem Organismus, einem Gewe-
be oder einer Zellkultur isoliert und die darin enthaltende mRNA über eine reverse Transkrip-
tion in eine fluoreszenzmarkierte cDNA umgewandelt. Die Konzentration einer cDNA-
Spezies ist proportional zur Konzentration der entsprechenden mRNA in der Probe. Die mar-
kierte gesamte cDNA wird so mit dem DNA-Mikroarray hybridisiert, dass die Moleküle  
einer cDNA-Spezies an die für sie spezifische Oligonukleotidsonde bindet. Die Menge der 
gebundenen cDNA, die einer bestimmten mRNA entspringt, kann über die Fluoreszenz aus-
gelesen werden. Das Fluoreszenzsignal ist damit ein Maß für den Expressionslevel des Gens 
für den die immobilisierte Sonde spezifisch ist. Durch die Verwendung von zwei verschiede-
nen Fluoreszenzfarbstoffen ist es möglich, das Expressionsprofil eines Kontrollexperimentes 
direkt mit demjenigen einer exponierten Probe zu vergleichen.  
 
2.2 Identifizierung stofflicher Belastung 
Wie bereits angedeutet, kann die Induktion spezifischer Markergene im Sinne von Exposi-
tionsbiomarkern Hinweise auf stoffliche Belastungen in einer Umweltprobe geben. In frühen 
Arbeiten analysierten z. B. BARTOSIEWICZ et al. (2001), die Expression ausgewählter Gene in 
der Mausleber nach Exposition mit CdCl2, Benzo[a]pyren und Trichlorethylen. Die Auswahl 
der betrachteten Gene fand wissensbasiert statt. So ist bekannt, dass Schwermetalle Metallo-
thioneine induzieren mit deren Hilfe zweiwertige Metallkationen in einer Zelle komplexiert 
werden können. Als spezifische Marker für polyzyklische Aromaten wie Benzo[a]pyren wur-
den Gene der zytochromabhängigen Monooxygenasen ausgewählt (Cyp1a2, Cyp1a1), die 
bekanntermaßen die Metabolisierung dieser Substanzklasse katalysieren. Als ein weiteres 
Gen aus dieser Klasse wurde das Cyp2a eingesetzt, dessen Genprodukt spezifisch organische 
Moleküle mit kleinerem Raumbedarf (Ethanol, kurzkettige Halogenalkane) umsetzt. Darüber 
hinaus wurden typische Stressgene wie z. B. die Expression von Hitzeschockproteinen zur 
Analyse verwendet. Tatsächlich zeigten sich substanzabhängig die erwarteten spezifischen 
Geninduktionen (BARTOSIEWICZ et al. 2001). Der Vorteil eines solchen Ansatzes gegenüber 
z. B. einem chemisch analytischen Ansatz besteht darin, dass tatsächlich nur die in einer 
Umweltprobe bioverfügbaren stofflichen Belastungen eine zelluläre Antwort induzieren. 
Andererseits können auf diesem Wege eher Substanzklassen als Einzelsubstanzen identifi-
ziert werden. Darüber hinaus ist für die Ergebnisinterpretation Wissen über Geninduktionski-
netiken sowie Auswirkungen von Mischungstoxizität auf den Expressionslevel einzelner 
Gene notwendig. 
Auch wenn solche diagnostischen Mikroarrays, die eine Auswahl spezifischer Gene enthal-
ten, für eine Routineanalytik aus Kostengründen sicher eher Verwendung finden werden als 
genomweite Arrays, ist deren Einsatz zur Identifizierung und Selektion geeigneter Marker-
gene für diagnostische Arrays eine Anwendungsmöglichkeit, die auch in naher Zukunft prax-
sistaugliche Ergebnisse liefern kann. Hierbei wären auch Signale von Genen verwendbar, 
deren Funktion im Organismus nicht zwangsläufig bekannt sein muss, solange deren Expres-
sionslevel zuverlässig mit der Gegenwart bestimmter Substanzen oder Substanzklassen korre-
liert. Für die Identifikation solcher Markergene eignen sich supervidierte maschinelle Lern-
verfahren wie support vector machines, die ausgehend vom gesamten Expressionsmuster 
diejenigen Signale identifizieren, die maximal zu einer richtigen Klassifizierung einer Probe 
beitragen (NAHAR et al. 2007). Entsprechende Verfahren werden bereits in der Medizin an-
gewendet, um nach der Identifizierung geeigneter Gene mit Hilfe diagnostischer Mikroarrays 










 Als ein Beispiel für einen solchen Ansatz sind die Arbeiten von WANG et al. (2008) zu nen-
nen. In dieser Studie wurden Männchen und Weibchen des Zebrabärblings (D. rerio) unter-
schiedlichen Substanzen ausgesetzt, die das Hormonsystem auf verschiedene Arten beein-
flussen. Verwendet wurden: der Östrogenrezeptoragonist 17α-Ethinylestadiol (EE2, 30 ng/l), 
der Androgenrezeptor 17β-Trenbolone (3 µg/l) und der Aromataseinhibitor Fadrozol 
(25µg/l). Nach der Exposition wurden gesamtgenomische Mikroarrayexperimente (~21.000 
Transkripte) mit mRNA-Präparationen aus dem Gehirn, den Hoden oder den Ovarien durch-
geführt und die erhaltenen Expressionsprofile für eine Klassifizierung der Proben je nach 
Exposition verwendet. Hierbei wurden verschiedene Klassifizierungsverfahren vergleichend 
getestet. Mit Hilfe des besten getesteten Klassifizierungsverfahrens war es möglich, von den 
insgesamt 59 zur Verfügung stehenden Proben 45 einer der drei möglichen Substanzen kor-
rekt zuzuordnen. Die folgende Abbildung zeigt eine hierarchische Clusterung der Proben 
















Abb. 2:  Hierarchische Clusterung der Proben unter Nutzung von Genexpressionssignalen.  
Markierung: Ethinylestradiol (EE2) – Exposition: blau, Trenbolon – Exposition: rot und 
Fadrozol – Exposition: gelb. Größere, zusammenhängende Gruppen sind markiert.  
Abbildung nach WANG et al. (2008). 
 
 
In Abb. 2 ist zu erkennen, dass die Gruppierung der Proben auf der Grundlage der Expressi-
onsprofile der 50 besten Genklassifikatoren im Falle von Ethinylestradiol (EE2) zu einem 
zusammenhängenden Cluster führt, der sich klar von den Trenbolon- und Fadrozolexpositio-
nen abgrenzt. Eine Differenzierung zwischen Trenbolon und Fadrozol ist weniger deutlich. 
Hierbei ist jedoch auch zu berücksichtigen, dass sowohl Trenbolon als Androgenagonist als 
auch Fadrozol als Aromatasehemmer, der zu einer Erniedrigung des endogenen Östrogen-
spiegels führt, in erster Näherung „vermännlichend“ wirken, also möglicherweise vergleich-
bare biologische Effekte induzieren. Das heißt, dass im vorliegenden Fall die Klassifizierung 











2.3 Auswirkung stofflicher Belastung 
Neben der Identifizierung einer stofflichen Belastung ist die Bewertung davon ausgehender 
möglicher Auswirkungen eine zentrale Aufgabe ökotoxikologischer Fragestellungen. Wie 
bereits im vorhergehenden Abschnitt angedeutet, lassen sich Genexpressionsprofile auch vor 
dem Hintergrund (molekular)biologischer Effekte interpretieren. Auch für diese Fragestel-
lungen können Markergene identifiziert werden oder eine Zuordnung zu Schadeffekten über 
Klassifizierungsverfahren versucht werden. 
Ein großes Potenzial der Toxicogenomics besteht jedoch darin, ein tieferes Verständnis der 
molekularen Ursachen toxischer Effekte zu erlangen. Die große Herausforderung ist dabei, 
die auf der Genexpressionsebene sichtbaren Veränderungen mit makroskopisch sichtbaren, 
manifesten Effekten auf Organismusebene zu korrelieren, um davon ausgehend Effekte auf 
Populationsebene zu prognostizieren. Von zentraler Bedeutung ist es, adaptive und adverse 
Effekte auf molekularer Ebene voneinander zu differenzieren. Diese Aufgabe wird dadurch 
erschwert, dass Genexpressionsprofile durch eine immense Vielzahl äußerer Einflüsse verän-
dert werden. Daher ist die Charakterisierung der natürlichen Schwankungsbreite von Expres-
sionsleveln bei der Beurteilung und wenn möglich Prognose von Schadeffekten auf der 
Grundlage von Transkriptomdaten essenziell. 
Häufig werden für eine erste Interpretation von Genexpressionsprofilen hinsichtlich mögli-
cher biologischer Effekte Genonthologie-Terme verwendet, die charakterisierte Gene zuord-
nen zu a) molekularen Funktionen (z. B. Enzym im Falle der Aromatase), b) biologischen 
Prozessen (z. B. Steroidhormonsynthese) und c) einer zellulären Komponente / Lokalisation 
(ASHBURNER et al. 2000). Durch eine solche Betrachtung lassen sich Unterschiede in Expres-
sionsprofilen auf Veränderungen von biologischen Prozessen projizieren. Dies erfolgt übli-
cherweise mittels der Analyse von GO-Termen, die durch eine Behandlung (z. B. Schadstoff-
exposition) „überrepräsentativ“ betroffen sind.  
Eine solche Vorgehensweise zeigen exemplarisch MENZEL et al. (2009), die die Veränderun-
gen im Expressionsprofil von C. elegans durch unterschiedlich belastete Flusssedimente un-
tersuchten. In der Studie wurden Sedimente aus den Flüssen Donau, Rhein und Elbe verwen-
det, deren chemischer Belastungsgrad von Donau über Rhein bis hin zur Elbe zunimmt. Für 
einen Abgleich veränderter GO-Terme wurde das Expressionsprofil der im Donausediment 
exponierten Nematoden als Referenz zugrunde gelegt. Es zeigt sich, dass gegenüber der Do-
nauprobe bei den Expositionen in Rhein- und Elbsediment biologische Prozesse der sexuellen 
Differentiation, der Organentwicklung und der Larvenentwicklung überproportional betroffen 
sind. In der Tat ist die Reproduktionsrate von C. elegans in den getesteten Rhein- und Elbse-
dimenten gegenüber dem Referenzsediment (Donau) tendenziell erniedrigt. Interessanterwei-
se sind darüber hinaus biologische Prozesse beeinflusst, die mit Alterungsvorgängen assozi-
iert sind (MENZEL et al. 2009). 
Die Analyse von GO-Termen ist ein interessanter Ansatzpunkt zur Analyse von Genexpres-
sionsprofilen, sie kann aber ein mechanistisches Verständnis toxikologischer Wirkungen 
nicht ersetzen. Um die Veränderungen auf Genexpressionsebene mit toxikologischen Aus-
wirkungen korrelieren zu können, sind neben der parallelen Erfassung von Transkriptom-
muster und makroskopischem Endpunkt in einem experimentellen Design die Analyse von 
Konzentration- und Zeitreihen notwendig. Die häufig leider nur punktuelle Betrachtung von 
Expressionsprofilen zu einem Zeitpunkt oder bei nur einer Konzentration eines Schadstoffs 










 Als beispielhaft kann hier eine Arbeit von HECKMANN et al. (2008) genannt werden, in der 
die Auswirkungen des Zyklooxygenasehemmers Ibuprofen auf D. magna untersucht wurden. 
In dieser Studie wurden Genexpressionsprofile von D. magna nach Exposition (24 h) gegen-
über 20, 40 und 80 mg/l Ibuprofen analysiert und signifikant veränderte Gene ausgewählt, 
deren Expressionskinetiken in einem weiteren Ansatz (2, 4, 8, 24 und 48h nach Expositions-
beginn) mittels quantitativer PCR charakterisiert wurden. Zusätzlich wurden nach insgesamt 
14 Tagen Populationseffekte (Reproduktion) analysiert. Die folgende Abbildung zeigt sche-













Abb. 3: Teststrategie zur Korrelation makroskopischer und molekularer Effekte. 
 
Die bei diesen Experimenten beobachteten Veränderungen von Expressionsprofilen zeigen 
eine starke Induktion der Leukotrien B4 12-Hydroxydehydrogenase, so dass angenommen 
werden kann, dass die Konzentration des Leukotrien B4 durch die Ibuprofenexposition ver-
ändert ist. Diese Veränderung des Eicosanoid-Metabolismus wiederum scheint mit Signal-
kaskaden via PPAR (peroxisome proliferator-activated receptor) zu interferieren, die den 
Juvenil-Hormon-Metabolismus und die Eireifung steuern. Diese molekularen Effekte korre-
lieren gut mit der phänotypischen Stressantwort auf eine Ibuprofen-Exposition, nämlich die 
Repression der Reproduktion. 
 
2.4 Einsatz in der Regulatorik 
Trotz des großen Potenzials der Toxicogenomics hat diese Technik aufgrund noch mangeln-
der Standardisierung und Validierung und sicherlich nicht zuletzt aufgrund der Komplexität 
der Dateninterpretation noch keinen Einzug in die Regulatorik gehalten. Notwendige Voraus-
setzungen für einen solchen Einsatz der Transkriptomanalyse sind jedoch bereits wiederholt 
in verschiedenen Arbeitsgruppen und Workshops diskutiert worden. Ein Beispiel ist hier der 
ausführliche Bericht zur Validierung Toxicogenomics-basierter Testsysteme vom European 
Centre for the Validation of Alternative Methods (ECVAM) und dem National Toxicology 
Program Interagency Center for the Evaluation of Alternative Toxicological Methods  
(NICEATM) (CORVI et al. 2006). Dieser Bericht formuliert Empfehlungen und Vorausset-
zungen für eine Nutzung der Toxicogenomics für regulatorische Zwecke und adressiert dabei 
sowohl technische Belange als auch offene Fragen der zugrunde liegenden Biologie sowie 


















> Standardisierte Datenstruktur:  
Für eine Vergleichbarkeit von Mikroarraydaten sind neben den Daten selbst Me-
tadaten zu erfassen, die z. B. die verwendeten Methoden, den eingesetzten Mik-
roarray als auch die angewendeten Auswertungsverfahren beschreibt. Nur auf 
diese Weise sind genügend Informationen über den Kontext vorhanden, vor des-
sen Hintergrund die Mikroarraydaten überhaupt erst interpretierbar sind. Ein 
Standard – Minimum information about a microarray experiment (MIAME), der 
sich hier bereits etabliert hat, wurde von BRAZMA et al. (2001) publiziert. 
> Definition von Leistungsstandards:  
Aufgrund der Komplexität eines Mikroarrayexperiments, das aus vielen Einzel-
schritten besteht (Exposition, RNA-Isolierung, reverse Transkription mit Markie-
rung, Hybridisierung, Datenerfassung etc.), scheint die Standardisierung einer 
Gesamtprozedur nicht angezeigt. Zudem müsste in einem solchen Standard auch 
z. B. die Art der Mikroarray-Plattform und damit ein Anbieter festgelegt werden. 
Eine solche Restriktion ist nicht sinnvoll. Daher wird die Definition von Leis-
tungsstandards empfohlen, die dann als Kriterien zur Bewertung der jeweiligen 
Einzelschritte eingesetzt werden können. Ein solcher Leistungsstandard könnte 
z. B. das Detektionslimit einer als interner Standard zugesetzten RNA sein. Auf 
diese Art und Weise wäre eine modulare Validierung von Einzelschritten mög-
lich ohne weitere Entwicklungen auf dem Gebiet einzuschränken. 
> Charakterisierung der biologischen Variabilität:  
Wie bereits beschrieben, kann nicht jede Veränderung einer Genexpression als 
„schadhaft“ interpretiert werden. Hier muss eine „natürliche“ Schwankungsbreite 
von Expressionsleveln definiert werden. Zudem sind experimentelle Ansätze 
notwendig, die eine Korrelation von Genexpression und toxischem Phänotyp 
erlauben. Hierbei müssen sowohl Dosis-Wirkungs-Beziehungen als auch die Dy-
namik der Genexpression berücksichtigt werden. 
> Schaffung einer zentralen Dateninfrastruktur:  
Die Zusammenfassung (toxikologischer) Expressionsdaten von Modellsubstan-
zen (Spezies-, Endpunkt-, und Testsystem-übergreifend) ist eine essenzielle Vor-
aussetzung für die Dateninterpretation. Erst der Vergleich z. B. zwischen Schad-
stoffen mit verschiedenen Wirkmechanismen oder zwischen Spezies unterschied-
licher Sensitivität ermöglicht ein Systemverständnis toxikologischer Effekte. Der 
dazu notwendige experimentelle Aufwand kann sicherlich nicht durch ein einzel-
nes Labor geleistet werden. Einen Ansatz für eine solche, zentrale Dateninfra-
struktur ist die CEBS-Datenbank (Chemical effects in biological systems), die 
Transkriptom-, Proteom- und Metabolomdaten zusammen mit ihrem „toxikologi-











 5 Zusammenfassung und Ausblick 
Die Toxikogenomics haben als Werkzeug in der Ökotoxikologie sowohl zur Identifizierung 
als auch für die Bewertung stofflicher Belastungen ein hohes Potenzial, da sie einen Einblick 
in die molekularen Vorgänge erlaubt, die ausgehend von einer Exposition letztendlich zu 
einem phänotypischen Schadeffekt führen. Doch obwohl die DNA-Mikroarraytechnologie 
sowie die Methoden zur Datenauswertung bereits einen hohen Standard erreicht haben, ist 
eine Nutzung von Toxicogenomics in der Regulatorik erst mittel- bis langfristig realistisch. 
Einige Voraussetzungen hierfür sind a) ein Wandel von einem qualitativem zu einem quanti-
tativen Ansatz, der eine Ableitung von z. B. EC10- oder LOEC und NOEC-Werten mit einem 
konkreten Bezug zu einem makroskopischen Schadeffekt erlaubt, b) die Validierung von 
Prozessschritten für eine ausreichende Akzeptanz der Daten und c) eine Dateninfrastruktur 
sowie geeignete Auswertungsprogramme, die die Interpretation von Transkriptomdaten unter 
Berücksichtigung bereits vorhandener Datensätze erlaubt. Trotzdem können die Toxikoge-
nomics bereits heute wichtige Beiträge für die Ökotoxikologie wie. z. B. die Identifikation 
sensibler Genmarker für Exposition sowie Effekte leisten.  
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Identifizierung von standort- und flussgebiets-







Untersuchungen in verschiedenen europäischen Flussgebieten z. B. im Rahmen des EU-
Projekts MODELKEY haben gezeigt, dass toxische Verbindungen einen wichtigen Faktor 
zum Rückgang sensitiver Arten und damit zur Beeinträchtigung des ökologischen Zustands 
darstellen (VON DER OHE et al. 2009). Das größte Problem auf dem Weg zu einer realisti-
schen Beurteilung der Risiken, aber auch zum Ergreifen geeigneter Managementmaßnahmen 
ist die enorme Komplexität der Belastung. Derzeit sind bereits mehr als 50 Mio verschiedene 
Chemikalien bekannt und registriert. Täglich kommen neue Chemikalien auf den Markt. Vie-
le Neben- und Umbauprodukte sind bis heute unbekannt. Typische Umweltproben enthalten 
zigtausende von Verbindungen (z. B. Sedimentextrakt, Abb. 1), von denen nur ein ver-
schwindender Anteil toxikologisch und ökotoxikologisch charakterisiert ist. Da eine Kom-
plettanalyse und Bewertung unmöglich ist, stellt sich die Frage, welche Stoffe in der Stand-
ort- und Flussgebietsbewertung mit großer Dringlichkeit zu berücksichtigen sind. 
 
 
Abb. 1: GC-MS Totalionen-Chromatogramm eines Sedimentextrakts 
 


































 2 Ansätze zur Stoffpriorisierung auf europäischer Ebene  
Generell verfolgt die EU-Kommission derzeit zwei Ansätze zur Stoffpriorisierung. Der eine 
Ansatz basiert auf einer Expositionsmodellierung und Gefährdungsabschätzung für eine Liste 
von etwa 2000 Substanzen, die von Wissenschaftlern, Interessengruppen und internationalen 
Organisationen als möglicherweise bedeutsam eingestuft wurden. Kriterien für die Gefähr-
dungsabschätzung sind Persistenz, Bioakkumulierbarkeit, Toxizität und endokrine Wirksam-
keit. Der zweite Ansatz basiert auf Monitoringdaten aus den Mitgliedsstaaten. Für Stoffe, die 
in mindestens vier Ländern überwacht werden, erfolgt eine Priorisierung auf der Basis des 
Quotienten der gemessenen oder vorhergesagten Umweltkonzentration (PEC) und der vor-
hergesagten „No-Effect“-Konzentration (PNEC). Beide Ansätze sind wertvolle Werkzeuge 
zur Identifizierung problematischer Stoffe, beide sind aber auf bekannte Stoffe begrenzt, für 
die ausreichende Daten zur Verfügung stehen. Es erscheint daher hilfreich, diese durch einen 
dritten Ansatz zu ergänzen, der sich an der biologisch wirksamen Belastung von Standorten 
und Flussgebieten orientiert ohne a priori Festlegung auf bestimmte Stoffe. Die wird umso 
wichtiger bei der Bewertung einzelner Standorte oder Gewässerabschnitte, die oft mit sehr 
spezifischen Stoffen belastet sind, die den ökologischen Zustand aber auch die menschliche 
Gesundheit gefährden können. Einen solchen Ansatz stellt die wirkungsorientierte Analytik 
dar. 
 
3 Wirkungsorientierte Analytik 
Die wirkungsorientierte Analytik hat eine Identifizierung derjenigen Substanzen zum Ziel, 
die in einer konkreten Probe ausgewählte biologische Effekte auslösen (Abb. 2) (BRACK 
2003, BRACK et al. 2008). Sie ist prinzipiell auf alle toxikologischen Endpunkte und alle Mat-
rizes (Wasser, Sediment, Biota….) anwendbar. Bei Sedimenten ist der Ausgangspunkt in der 
Regel ein Extrakt oder Eluat, das einer biologischen Analyse in vivo oder in vitro unterzogen 
wird. Häufig getestete Endpunkte sind dabei Hemmwirkungen auf Bakterien, Algen oder 
Invertebraten sowie mutagene oder endkrine Effekte. Ist die Probe wirksam, so wird sie meist 
mit chromatographischen Verfahren fraktioniert. Die dann bereits weniger komplexen Frakti-
onen werden einer erneuten Biotestung unterzogen. Wirksame Fraktionen werden chemisch 























4 Wirkungsorientierte Analytik von Sedimentextrakten 
Die Risikobewertung belasteter Sedimente erfolgt in der Regel auf der Basis von Metallen 
und unpolaren organischen Schadstoffen wie PAHs, PCBs und DDT. Mit Hilfe der wir-
kungsorientierten Analyse verschiedener Sedimente in europäischen Flüssen konnte gezeigt 
werden, dass häufig andere polare Stoffe die Schadwirkung dominieren. Die Wirkungsprofile 
in Abb. 3 zeigen beispielhaft für vier verschiedene Endpunkte die Dominanz der Wirkung 
durch polare Fraktionen. Die ursächlichen Verbindungen sind bis heute nur teilweise bekannt 
und werden bei der Sedimentbewertung bisher nicht berücksichtigt. Es ist daher von einer 



















































































































































































































































Abb. 3: Wirkungsprofile eines Sedimentextrakts 
 
 
4 Berücksichtigung der Bioverfügbarkeit 
Eine Berücksichtigung der Bioverfügbarkeit in der wirkungsorientierten Analytik von Sedi-
menten kann z. B. durch an der biologischen Zugänglichkeit orientierten Extraktionsmetho-
den (SCHWAB et al. 2009) oder durch an Verteilungsprozessen im Sediment orientierten ver-
teilungsbasierten Dosierungstechniken erfolgen (BANDOW et al. 2009, BRACK et al. 2009). 
Beide Ansätze wurden beispielhaft auf der Basis der Grünalgentoxizität durchgeführt und 
ergaben eine deutliche Verschiebung der Priorisierung von wenig zugänglichen PAHs und 












 5 Zusammenfassung und Ausblick 
Wirkungsorientierte Analytik auf der Basis einer Batterie relevanter toxikologischer End-
punkte unter Berücksichtigung der Bioverfügbarkeit stellt einen geeigneten Weg dar, vorhan-
dene Modell- und Monitoring-basierte Priorisierungsansätze zu ergänzen und zu standortspe-
zifisch realistischen Bewertungen z. B. von Sedimenten zu kommen. Eine geeignete Basis 
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logische Risikobewertung 





Der Schutz und Erhalt unser Süßwasserressourcen ist eine der großen Herausforderungen 
unserer Zeit. Um sich dieser Verantwortung zu stellen, hat die Europäische Gemeinschaft die 
Wasserrahmenrichtlinie (WRRL) verabschiedet (EG 2000), die dieses ambitionierte Ziel 
gewährleisten soll. Die Richtlinie verpflichtet die Mitgliedsstaaten, einen zumindest guten 
ökologischen Zustand für u. a. alle Oberflächengewässer zu erreichen und schreibt darüber 
hinaus ein Verschlechterungsgebot vor. Diese Vorgaben stehen aber immer auch in einem 
Konflikt mit anderen Nutzungen, wie der Sicherstellung der kommerziellen Schifffahrt oder 
der Einleitung von Abwässern aus kommunalen und industriellen Kläranlagen. So führen 
Letztere oft zu einer Anreicherung von toxischen Verbindungen in Sedimenten, welche sich 
in bestimmten Abschnitten des Gewässers ansammeln können. Diese Senken stellen somit 
immer auch eine potenzielle Belastungsquelle für die aquatische Fauna dar. So können die 
Sedimente bei starken Fluten oder auch bei Unterhaltungsbaggerungen remobilisiert werden, 
und die in ihnen gebundenen Schadstoffe freisetzen.  
Während dies bei Fluten kaum zu verhindern ist, versucht man, das Risiko, das von diesen 
Sedimenten ausgeht, mit einer ökotoxikologischen Risikobewertung (ERA) abzuschätzen, um 
entsprechende Maßnahmen bei den Baggerungen zu ergreifen. Zu diesem Zweck wurde die 
sogenannte Sediment-Triade entwickelt (CHAPMAN 1986, 1990). Abbildung 1 zeigt die sche-
matische Darstellung dieses Bewertungsansatzes. Die Triade beruht auf drei Beweislinien: 
der Untersuchung der Struktur der Lebensgemeinschaft (Ökologie), der Analyse von Um-
weltchemikalien und physiko-chemischen Parametern und dem Vergleich mit entsprechenden 
Umweltqualitätsnormen (Chemie) sowie der Biotestung von Extrakten aus Umweltproben 
(Biotests). Jede Beweislinie gibt dabei einen zusätzlichen Hinweis, ob Chemikalien einen 
Einfluss auf die Lebensgemeinschaft haben könnten (CHAPMAN 1990). Erst aus der integrier-
ten Betrachtung lässt sich abschätzen, ob mögliche Effekte auf die Umweltchemikalien zu-
rückzuführen sind. So ist es möglich, dass an einem Standort Umweltqualitätsnormen über-
schritten werden, während die Gemeinschaft intakt zu sein scheint und auch die Biotests kei-
ne Effekte anzeigen. In diesem Fall mögen die gemessenen Schadstoffe nicht bioverfügar 
sein, d. h. die Stoffe werden von den Tieren nicht aufgenommen und können so keinen Scha-
den anrichten. In Deutschland wird neben der chemischen Analyse bedeutender Schadstoffe 
vor allem eine Biotest-Batterie durchgeführt, um die potenziellen Auswirkungen auf die Le-
bensgemeinschaft abzuschätzen. Eine „retrospektive“ Untersuchung der Lebensgemeinschaft 










Abb. 1: Schematische Darstellung der drei Elemente der Sediment Triade: Ökologie, Chemie 
und Biotests mit den entsprechenden Indikatoren 
 
Unsere Fließgewässer sind heutzutage jedoch durch eine Vielzahl von natürlichen Stressoren 
(z. B. Fluten oder Trockenheit) sowie anthropogenen Stressoren (z. B. morphologische De-
gradation, Nährstoffüberangebot oder Pflanzenschutzmittel) beeinflusst (FURSE, HERING et 
al. 2006). Daher setzt eine Bewertung des Zustandes der aquatischen Lebensgemeinschaften 
eine noch weiter integrierte Bewertung aller physiko-chemischen Parameter (z. B. inklusive 
der Hydromorphologie) mit der Biozönose voraus, um zu einer umfassenden Bewertung und 
letztendlich zu sinnvollen Managemententscheidungen zu kommen (BRACK, APITZ et al. 
2009; VON DER OHE, DE DECKERE et al. 2009).  
Zur Bewertung der Ökologie werden in der Regel sogenannte biologische Indizes verwendet, 
die die Ausprägung der verschiedenen Lebensgemeinschaften (Makrozoobenthos, Algen und 
Fische) im Hinblick auf bestimmte Stressoren beurteilen (EG 2000). Dabei spielt vor allem 
das Makrozoobenthos eine entscheidende Rolle, da dieses einfach zu beproben, die Arten 
dabei aber relativ immobil sind. Letzteres führt dazu, dass sich lokale Störungen in der Ge-
meinschaft ausprägen: Man könnte von einer Art „biologischem Gedächtnis“ sprechen 
(WOGRAM & LIESS 2001). Um den Einfluss eines bestimmten Stressors herauszustellen, be-
darf es dabei adäquater Indizes, um die beobachteten Effekte mit den jeweiligen Stressoren in 
Verbindung zu bringen (FURSE, HERING et al. 2006; VON DER OHE, DE DECKERE et al. 2009). 
Ein erstes solches Indikatorsystem war der Saprobien-Index (SI), der Anfang des 19. Jahr-
hunderts in Deutschland entwickelt wurde (KOLKWITZ & MARSSON 1909). Er indiziert die 
Effekte von unterschiedlich niedrigen Sauerstoffgehalten aufgrund von mikrobiellen Abbau-
prozessen im Abwasser. Der SI bestreitet daher auch eines von drei Modulen der Bewer-
tungssoftware ASTERICS, das das Makrozoobenthos im Rahmen der WRRL bewertet.  
Neben der Saprobie werden vor allem Versauerung und allgemeine Degradation betrachtet. 
Letzteres Modul umfasst allerdings auch die Auswirkung von Pestiziden und Arzneimitteln. 






















 2 Ökotoxikologische Risikobewertung von Sedimenten 
2.1 Ökologie: Potenzial des SPEAR Index 
Ein Beispiel für einen Trait-basierten spezifischen Indikator ist der hier vorgestellte SPEAR 
(SPEcies At Risk / Gefährdete Arten) Index. Ursprünglich wurde er für die Detektion von 
Pflanzenschutzmittel-Effekten auf die Struktur der Makrozoobenthos-Gemeinschaft entwi-
ckelt. Traits sind spezifische Charakteristika von Arten (z. B. Anpassung an Strömung, Luft-
atmung), die dazu genutzt werden können, die Ausprägung der Gemeinschaft zu bewerten. 
Im Fall von toxischen Effekten spielt die physiologische Sensitivität der Arten die größte 
Rolle. Zu diesem Zweck wurden möglichst viele Arten im Hinblick auf ihre Empfindlichkeit 
gegenüber verschiedenen organischen Schadstoffen (z. B. Pestizide) eingeordnet. Da jedoch 
viele Arten gegenüber ganz verschiedenen Stoffen getestet wurden, ist eine Rangfolge aller 
Arten gegenüber Einzelstoffen unmöglich. Aus diesem Grund wurde eine relative Rangfolge 
berechnet, mit dem Standardtestorganismus Daphnia magna als Referenz, da dieser gegen-
über einer Vielzahl von Stoffen getestet wurde (VON DER OHE & LIESS 2004). Neben der 
physiologischen Empfindlichkeit spielen aber auch die Generationszeit (Reproduktion) und 
die zeitliche Exposition gegenüber den Schadstoffen (Schlupfzeitpunkt) eine Rolle, insbeson-
dere bei der zeitlich begrenzten Applikation von Pestiziden (LIESS & VON DER OHE 2005). 
Für den Index wurden dann lediglich alle Arten mit der taxonomisch ähnlichsten Empfind-
lichkeit verknüpft, und die Gesamtartenliste in zwei Hälften geteilt. Arten mit einer logarith-
mischen relativen Empfindlichkeit < -0.36 wurden als tolerant (SPEciesnotAtRisk), Arten mit 
höherer Empfindlichkeit als gefährdet klassifiziert (SPEciesAtRisk). Der Indexwert leitet sich 
dann aus dem abundanzkorrigierten Anteil der SPEAR Arten ab. 
In größeren Fließgewässern mit einem „gemischten“ Einzugsgebiet und einer zeitlich ent-
koppelten Belastungssituation spielt hingegen der Schlupf eine eher untergeordnete Rolle 
(VON DER OHE, PRÜß et al. 2007). Daher wurde dieser Trait bei dem SPEAR [%] Index weg-
gelassen, um dem geänderten Expositionsregime Rechnung zu tragen. Ein Vergleich der In-
dex-Werte an unbelasteten Standorten aus fünf Flussgebieten ergab, dass der mittlere SPEAR 
Wert bei ungefähr 50 % liegt. Dies lässt sich auch aus der Berechnung ableiten, wo ja die 
Hälfte der Arten als SPEAR klassifiziert wurde. Somit ist zufällig jede zweite Art in einer 
Gemeinschaft als gefährdet eingestuft (VON DER OHE, PRÜß et al. 2007). Wird dieser Index 
dann mit einem Maß für die toxische Belastung (toxische Einheiten, siehe Kapitel 2.2) korre-
liert, so geht der Anteil der sensitiven Arten mit zunehmender Belastung stark zurück. Bei 
einer Untersuchung von 20 Probestellen in landwirtschaftlich geprägten Einzugsgebieten 
waren bereits bei nicht akut toxischen Konzentrationen keine sensitiven Arten mehr vorhan-
den (LIESS & VON DER OHE 2005). In einer weiteren Studie wurden die Effekte von unter-
schiedlichen Aufwandsmengen von Pestiziden verglichen (SCHÄFER, CAQUET et al. 2007). 
Während in Finnland mit einer sehr niedrigen Aufwandmenge praktisch keine Effekte gefun-
den wurden, zeigten sich im Vergleich zur ersten Studie deutlichere Effekte in Frankreich, 
das etwa doppelt soviel aufwendet wie in Deutschland. In einer letzten Studie mit 29 Probe-
stellen verteilt über das gesamte Einzugsgebiet des Llobregat nahe Barcelona, ergab sich ein 
ähnlicher Zusammenhang auch für Daten, die lediglich auf dem Familienniveau aufgenom-









2.2 Chemie: Umweltqualitätsnormen und toxische Einheiten  
Für die Beweislinie Chemie, sowohl in der Triade als auch beim chemischen Zustand in der 
WRRL, haben sich sogenannte Umweltqualitätsnormen (UQN) etabliert. Dabei handelt es 
sich um Grenzwerte, die nicht überschritten werden dürfen (LEPPER 2005). Zur Ableitung der 
Grenzwerte werden Biotestergebnisse für alle drei trophischen Ebenen (Invertebraten, Algen 
und Fische) herangezogen und in Abhängigkeit von der Datenlage mit einem entsprechenden 
Sicherheitsfaktor versehen. Dieser wiederum nimmt ab, wenn weitere chronische Daten vor-
handen sind. Im einfachsten Fall müssen mindestens drei akute Testergebnisse für alle drei 
trophischen Ebenen vorhanden sein. Der niedrigste Wert wird dann mit einem Sicherheitsfak-
tor von 1000 versehen. Aus Sicht der WRRL ist jedoch ferner unklar, welche Auswirkungen 
eine geringfügige Überschreitung von solchen UQN hat.  
Hier könnten die Erkenntnisse aus der Pflanzenschutzmittelbewertung helfen. Mit Hilfe von 
Mischungstoxizitätsmodellen (z. B. der Berechnung toxischer Einheiten) können die Auswir-
kungen verschiedene Stoffe miteinander verglichen werden und somit ein Bezug zwischen 
beobachteten Umweltkonzentrationen und deren Auswirkungen auf die Lebensgemeinschaf-
ten hergestellt werden (SPRAGUE 1970, PETERSON 1994). Dazu wird die gemessene Umwelt-
konzentration durch die entsprechende akute Toxizität in einem Biotest (z. B. LC50 für 
Daphnia magna) geteilt und die entsprechenden Verhältnisse in einem zweiten Schritt auf-
summiert. Dieses Maß korreliert sehr gut mit dem zuvor vorgestellten SPEAR Index (siehe 
Abb. 2). Aufgrund der großen Konzentrationsunterschiede verwendet man den Logarithmus 
des Toxizitätsverhältnisses. Eine toxische Einheit von 0 entspricht genau dem LC50. Legt 
man die Vorgabe der UQN-Richtlinie zugrunde, ergibt sich ein Grenzwert von -3 toxischen 
Einheiten, basierend auf akuten Daten. Vergleicht man diesen Grenzwert nun mit dem empi-
risch gefundenen Zusammenhang des SPEAR Index und den entsprechenden toxischen Ein-
heiten, so finden sich bereits erste leichte Effekte in der Gemeinschaft (siehe Abb. 2). Die 
Einhaltung eines solchen Grenzwertes gewährleistet daher lediglich einen guten ökologischen 
Zustand, bietet jedoch keinen absoluten Schutz der Lebensgemeinschaft. Grenzwerte, die 














Abb. 2: Korrelation zwischen dem SPEAR Index und den entsprechenden toxischen Einhei-
ten an 29 spanischen Fließgewässern, überlagert durch eine schematische Darstellung 
der Ableitung einer Umweltqualitätsnorm aus einem akuten LC50 Wert für Daphnia 
magna. 
UQN




























 2.3 Biotests: Testbatterie mit Modifikationen? 
Der Einsatz von Biotests in der ökotoxikologischen Risikobewertung erlaubt theoretisch eine 
Verknüpfung der bei der chemischen Analyse gemessenen Umweltkonzentrationen mit den 
zu erwartenden Effekten in den Organismen der Biozönose (CHAPMAN 1990). Bei den in der 
Regel verwendeten Biotest-Batterien werden die Umweltproben mit einer Reihe verschiede-
ner Biotests überprüft, um z. B. die unterschiedlichen Expositionspfade (Sedimentkontakt, 
Wasserphase) und die trophischen Ebenen zu berücksichtigen. So würde man z. B. Effekte 
von einem Herbizid eher bei Algen vermuten, während Fische und Invertebraten bei gleicher 
Konzentration vermutlich noch keine Effekte anzeigen würden. In Bezug auf die zu erwar-
tenden Effekte auf das Makrozoobenthos wäre allerdings eine akute Testung von den realen 
Bedingungen nur von eingeschränktem Wert, da heutzutage die Belastungssituation eher 
chronisch / sublethal einzuschätzen ist. Mit einem akuten Test würde man vermutlich nur 
Konzentrationen im Bereich 1/10 des akuten LC50 detektieren. Biotests würden daher nur an 
sehr hoch belasteten Standorten Effekte zeigen, während der Großteil der Probestellen ver-
mutlich als zu Unrecht unbedenklich eingestuft würde (siehe Abb. 3), da bei solchen Kon-
zentrationen bereits alle SPEAR Arten verschwunden wären. Aus Sicht des Autors wäre es 
daher wünschenswert, eine Aufkonzentration der Umweltproben um mindestens den Faktor 
100 vorzunehmen, um in den realen Konzentrationsbereich zu kommen, den man mit dem 
akuten Test überhaupt noch testen kann. 
 
 
Abb. 3: Schematische Darstellung des Testbereichs des akuten Daphnien-Tests in Beziehung zu 
den zu erwarteten Effekten im Freiland. Der rot schraffierte Abschnitt beschreibt den 
Konzentrationsbereich, bei dem Effekte zu erwarten wären, die aber nicht von der Tes-
tung einer Umweltprobe erkannt würden. Der rote Pfeil gibt eine maximale 1000fache 
Aufkonzentration an, bei der durch erneute Verdünnung der gesamte Bereich abge-
deckt würde. 
 


























3 Zusammenfassung und Ausblick 
Aufgrund der hier vorgestellten Ergebnisse erscheint der SPEAR Index als geeigneter Index 
für die Bewertung des Makrozoobenthos im Hinblick auf toxische organische Belastungen. 
Für die Bewertung der Chemie, d. h. chemischer Konzentrationen, wird die Verwendung von 
toxischen Einheiten anstelle von UQN empfohlen, um wiederum entsprechende Effekte aufs 
Makrozoobenthos zu detektieren. Hier erscheint ein Grenzwert von 1/1000 toxischer Einheit 
als angemessen. Zu guter Letzt sollte die Auswahl der Biotests in einer Sediment-Triade auch 
auf die zu bewertenden trophischen Ebenen und die Exposition abgestimmt sein. Hier emp-
fiehlt sich der akute Daphnien-Test, da dieser auch die Grundlage für die SPEAR Klassifika-
tion darstellt, gleichzeitig aber auch für die Berechnung der Qualitätselement-spezifischen 
toxischen Einheiten verwendet wird. Eine Kombination dieser drei Beweislinien würde so im 
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Während seiner Doktorarbeit wurde der SPEAR Index entwickelt, der die physiologische Empfind-
lichkeit und andere Charakteristika von Arten verwendet, um den Einfluss von organischen Schadstof-
fen, wie z. B. Pestiziden, zu detektieren. Entsprechende Studien zeigten den Verlust sensitiver Arten an 
Stellen mit hoher Belastung, was auf einen potenziellen Verlust der Biodiversität in intensiv genutzten 
Einzugsgebieten hindeutet. Weiterhin entwickelte Peter von der Ohe ein GIS basiertes Eintragsmodell 
für Pestizid-Oberflächenabtrag mit, das einen Vergleich der Pestizidbelastung ohne reale Messwerte 
erlaubt. Im Gegensatz dazu konnten allerdings auch positive Effekte von bewaldeten Abschnitten im 
Oberlauf der Gewässer identifiziert werden. 
 
Im Anschluss an seine Doktorarbeit war Peter von der Ohe Arbeitspaketsleiter und Datenbankmanager 
des Integrierten Projekts MODELKEY (www.modelkey.org). Dort interessierte er sich für die Risiko-
bewertung von organischen Schadstoffen, unter Verwendung von Datenbank-Analysen, um einen 
Bezug zwischen chemischer Belastung in Effekten in der Biozönose herzustellen. Zu diesem Zweck 
hat er das Konzept der toxischen Einheiten weiterentwickelt, um die trophischen Ebenen der Fische 
und der Algen mit zu berücksichtigen. Dadurch war es auch möglich, einen vorläufigen Grenzwert  
(P-PNEC) für Stoffe abzuschätzen, für die keine UQN vorhanden ist. 
 
In seinem aktuellen Projekt, welches durch die DFG gefördert wird, versucht er, die unterschiedlichen 
Effekte von Pestiziden und hydromorphologischer Degradation auf die Struktur der Invertebraten-
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Ziel der Studie war, auf Grundlage der BfG-Datenbasis zu Nematoden-Communities  in deut-
schen Flüssen (2000-2008) einen Index zu entwickeln, der erlaubt, anhand der Nematodenar-
ten-Zusammensetzung die Belastungssituation in den Flüssen zu indizieren. Bisher verwen-
dete Nematoden-Indices, wie z. B. der Maturity-Index, waren dazu nicht in der Lage. 
Deshalb wurde der Datensatz mit multivariaten Methoden analysiert, um Indikator-Arten zu 
ermitteln, die vor allem die anthropogene Schadstoffbelastung anzeigen. Als Vorbild diente 
dabei der für Makroinvertebraten entwickelte SPEAR-Index (Species At Risk; LIESS & VON 
DER OHE 2005). Beim SPEAR-Index werden aquatische Invertebraten gemäß ihrer Empfind-
lichkeit gegenüber anthropogenen Schadstoffen (vor allem Pestiziden) in empfindliche (Spe-
cies at risk) und unempfindliche Arten (Species not at risk) klassifiziert. Die Einteilung er-
folgte anhand von ökotoxikologischen sowie populations- und autökologischen Daten, die für 
die verschiedenen taxonomischen Gruppen vorhanden waren. Man geht davon aus, dass am 
an Referenzstandorten mit einem Anteil an SPEAR-Arten von ca. 50 % rechnen kann. 
In Feinsedimenten, wie sie in den Unterläufen von Flüssen oft vorherrschen, sind die makro-
benthischen SPEAR-Arten aufgrund ihrer Habitatansprüche selten zu finden, was eine An-
wendung des SPEAR-Index erschwert. Hier ist es von Vorteil, mit der sehr abundanten und 
artenreichen Tiergruppe der Nematoden zu arbeiten. Außerdem nehmen Nematoden in 
benthischen Nahrungsnetzen wichtige Positionen ein und sind daher von hoher ökologischer 
Relevanz (TRAUNSPURGER et al. 2006). 
Ökotoxikologische Daten liegen allerdings für die wenigsten Nematodenarten vor. Für Süß-
wassernematoden ist auch das Wissen über Ökologie und Populationsdynamik noch sehr 
beschränkt. Deshalb wurde zur Ermittlung von empfindlichen Nematodenarten (nematode 
species at risk) ein pragmatischer, empirischer Ansatz gewählt, der auf einem Datensatz für 
Flusssedimente mit unterschiedlichen Schadstoffbelastungen beruht. Arten, die vor allem in 
Sedimenten bzw. Standorten mit niedriger Schadstoffbelastung vorhanden waren und an be-
lasteten Standorten fehlten bzw. nur in geringen Abundanzen anzutreffen waren, wurden als 









2 Klassifizierung der Nematodenarten 
Als Grundlage für die Klassifizierung der Nematodenarten in empfindliche, gefährdete Arten 
(SPEAR) und tolerante, nicht gefährdete Arten (SPEnotAR) diente vor allem ein Datensatz, 
der in Zusammenarbeit mit der BfG für Sedimente aus verschiedenen Flussgebieten aus den 
Jahren 2000-2008 (insgesamt 165 Proben von 65 Probestellen) erstellt wurde. Außerdem 
wurden noch Daten aus dem Bodensee (BUS-Projekt; 43 Probestellen) dazugenommen. Die 
Probestellen wiesen einen deutlichen Gradienten an Belastung durch Schwermetalle und or-
ganische Schadstoffe auf.  
Um die Schadstoffbelastung der Sedimente (gemessen als Konzentration der Schadstoffe pro 
Kg Sediment) in eine wirkungsrelevante Einheit zu überführen, wurde für jeden Schadstoff 
ein ökotoxikologisches Äquivalent auf Basis von LC50-Werten für Daphnia magna (Toxic 
Unit = TU) berechnet. Für die zwei qualitative verschiedenen Chemikaliengruppen, organi-
sche Schadstoffe und Schwermetalle (+ Arsen), wurde dann jeweils der maximale TU als für 
die Toxizität verantwortlicher Wert betrachtet (TUmax) genommen. Für jede Probe ergaben 
sich daher zwei Werte, die das potenzielle toxische Potenzial ausdrückten:  
TUmax D. magnametal und TUmax D. magnaorganic.  
Die Proben wurden nun mit Hilfe einer Redundanzanalyse (RDA) hinsichtlich ihrer Nemato-
den-Artenzusammensetzung und ihres toxischen Potenzials und anderer Sedimenteigenschaf-
ten multivariat analysiert. In Abb. 1 sieht man, dass sich die Proben (weiße Kreise) gemäß 
der Artenzusammensetzung, des toxischen Potenzials und der Korngrößenverteilung und 
TOC entlang der Achsen anordnen. Ein wichtiges Ergebnis ist, dass die Proben sich horizon-
tal (Achse 1) hinsichtlich ihres toxischen Potenzials und vertikal hinsichtlich sonstiger Sedi-
menteigenschaften auftrennen. Es ist also möglich, diese zwei Faktoren, die die Nematoden-
Communities sichtlich beeinflussen, zu trennen. Arten, die in die linke Hälfte des Plots zei-
gen, finden sich also häufiger in weniger belasteten Stellen wieder und können daher als  
NemaSPEAR-Arten bezeichent werden. Quantifiziert wird die „Empfindlichkeit“ über die 
Species-Scores (quasi die Koordinaten auf dem RDA-Plot), die jeder Art einen Wert entlang 
der entspechenden Achse zuteilen. 
Anhand der NemaSPEAR-Klassifizierung konnten nun für jede Probestelle zwei Ne-
maSPEAR-Indices berechnet werden: NemaSPEARmetal und NemaSPEARorganic. Der Ne-
maSPEAR entsprach nun dem prozentualen Anteil an NemaSPEAR-Arten in einer Probe. 
 
3 Ergebnis  
Die NemaSPEAR-Indices wurden nun für einen unabhängigen Datensatz (Proben, die nicht 
für die Klassifizierung der Nematodenarten verwendet wurden) berechnet und gegen die je-
weiligen TUs der Proben aufgetragen. Die Ergebnisse sind in Abb. 2 zu sehen. Den Plots 
wurde ein sigmoidales, logistisches Modell angepasst, da man hier, ähnlich einer Dosis-
Wirkungskurve von einem sigmoidalen Zusammenhang ausgehen kann. Zusätzlich wurden 
die Indices für Datensätze aus zwei Mikrokosmenversuchen mit Cd und Ivermectin berech-
























Abb. 1: RDA (Redundanzanalyse) für Nematoden-Communities aus 155 Sedimentproben 
(Test-Set); weiße Kreise = Proben; graue Zahlen und Pfeile = Nematodenarten; 
schwarze Pfeile = Sedimenteigenschaften; die relativen Abundanzen der Nematodenar-
ten wurden log(x+1)-, die Sedimenteigenschaften log-transformiert; Eigenvalues  
Ax1: 0.074; Ax2: 0.019. 
Abb. 2: NemaSPEAR[%]metal (a, b) bzw. NemaSPEAR[%]organic (c, d) vs. log TUmax D. magna-
metal bzw. log TUmax D. magnaorganic für einen unabhängigen Datensatz: (a, c) alle  
53 Einzelproben, (b, d) Mittelwerte für Probestellen. 
 
 
1. Der NemaSPEAR korreliert gut mit dem toxischen Potenzial der Proben  
(r2: 0,83 – 0,97).  
2. Die Korrelationen werden besser, wenn die Daten für die Probestellen als Mittelwerte 









3. Die Korrelationen werden besser, wenn nur Proben betrachtet werden, die relativ ar-
tenreich sind (Artenzahl ≥ 15).  
4. Der NemaSPEAR zeigt auch für die Mikrokosmendaten plausible Ergebnisse. So-
wohl Effekte von Cd (BRINKE et al. 2010b) als auch von Ivermectin (BRINKE et al. 
2010a), lassen sich mit dem NemaSPEAR deutlich darstellen.  
5. Zur weiteren Validierung wurden die Sedimentproben noch mit einem anderen Be-
lastungsklassifizierungssystem bewertet: In den USA wurden in den 90er-Jahren Se-
diment-Qualitäts-Kriterien erarbeitet, die auf Toxizitätstests mit benthischen Inver-
tebraten beruhen. Sogenannte TEC-Werte (Threshold-Effect-Concentrations; Kon-
senswerte aus vielen verschiedenen Studien zusammengefasst in MACDONALD et al. 
2000), geben für jeden Schadstoff einen Grenzwert an, unterhalb dessen kein Effekt 
auf benthische Invertebraten zu erwarten ist. TEC-Q-Werte (TEC-Quotient) entspre-
chen den TUs und geben das Verhältnis von gemessenem Wert zur TEC wieder.  
Äquivalent zum TUmax  können dann für Metalle und organische Schadstoffe maxi-
male TEC-Q-Werte für eine Probe ermittelt werden. Unterhalb von TEC-Qmax von 1 
sollten keine Effekte zu beobachten sein. Für den NemaSPEARmetal stimmt das ganz 
gut überein. Hier ist ein erster Effekt (signifikanter Unterschied zur niedrigsten Klas-
se: < geogener Hintergrund) erst ab TEC-Qmax >2 zu beobachten. Für den Ne-
maSPEARorganic sieht man schon in der Klasse 0.1 bis 0.5 einen signifikanten Unter-
schied zur niedrigsten Klasse (<0.1). Ab einem TEC-Qmax >1 erreicht der  
NemaSPEARorganic allerdings ein sehr niedriges Plateau. 
 
4 Zusammenfassung 
Auf der Grundlage eines großen Datensatzes für Nematodenlebensgemeinschaften in Fluss- 
und Seesedimenten wurde, nach Vorbild des SPEAR-Index, ein Index zur Erfassung der 
Wirkung von anthropogenen Schadstoffen auf benthischen Lebensgemeinschaften in Feinse-
dimenten entwickelt. Der NemaSPEAR-Index erfasst den Anteil an gefährdeten Nematoden-
arten und konnte anhand von unabhängigen Datensätzen (Freiland, Mikrokosmenversuche) 
validiert werden. Mit dem NemaSPEAR-Index können die oft besonders belasteten Feinse-
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